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RESUME

Cette thése visait a examiner 1’évolution géochimique et minéralogique des résidus miniers ainsi
que la qualité des eaux du site Lorraine (Québec), vingt-cinq ans apres la mise en place d’une
couverture a effets de barriére capillaire (CEBC), dans un contexte de controle du drainage minier
acide (DMA). L’objectif principal ¢tait d’identifier les mécanismes hydrogéochimiques
gouvernant le comportement des résidus oxydés afin d’évaluer 1’évolution des qualités d’eaux et

la performance de la restauration a long terme.

L'approche méthodologique a reposé¢ sur une investigation multi-échelle combinant Ia
caractérisation in situ des profils hydrogéochimiques et de la qualité des eaux interstitielles et
souterraines, l'analyse temporelle des tendances post-restauration, les tests de colonne cinétique
simulant les conditions de restauration, la modélisation géochimique (Visual MINTEQ) et la

caractérisation minéralogique et microbiologique des résidus.

Les résultats obtenus démontrent que la CEBC agit efficacement comme barri¢re a I’oxygene via
le maintien d’un degré de saturation élevé dans la couche de rétention d’humidité, limitant ainsi la
diffusion de ’oxygene et réduisant significativement les taux d’oxydation des sulfures. Cette
réduction s’est traduite par une atténuation marquée de la production d’acidité et des flux de métaux

dissous, confirmant I’efficacité de cette méthode de restauration par CEBC a moyen et long terme.

Cependant, 1I’¢tude a mise évidence la persistance d’une oxydation résiduelle localisée, associée a
des micro-environnements oxydants hérités de la période pré-restauration. Ces zones sont
caractérisées par une oxydation indirecte des sulfures via le Fe*', soutenue par la présence de
communautés microbiennes impliquées dans les cycles du fer et du soufre. Cette réactivité
résiduelle contribue a maintenir des gradients hydrogéochimiques verticaux et a alimenter

localement les eaux interstitielles en sulfates et en métaux.

La présence de phases secondaires ferriques et sulfatées (e.g., oxyhydroxydes de Fe, jarosite) joue
un role central dans le controle des concentrations dissoutes, en favorisant 1’adsorption et la
coprécipitation des métaux traces tels que le Ni et le Zn. La chimie des eaux souterraines reflete
ainsi un équilibre dynamique entre limitation de 1’oxydation, contrdle par les phases secondaires

et processus de transport des solutés.
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Les essais en colonnes ont permis de reproduire presque fidélement les trajectoires géochimiques
observées in situ, validant leur pertinence pour simuler les conditions post-restauration et quantifier
les cinétiques de libération et d’atténuation des espéces dissoutes. La modélisation géochimique
confirme que le pH, la spéciation des ¢léments et les états de saturation minérale constituent des

facteurs déterminants dans le contrdle des concentrations dissoutes.

Cette étude propose un modele conceptuel montrant que le comportement hydrogéochimique du
site Lorraine résulte d’un compromis entre la réduction des flux d’oxygeéne induite par la CEBC,
I’héritage géochimique des produits d’oxydation préexistants, les processus microbiens, et les
mécanismes de neutralisation et de piégeage des métaux. La position de la nappe phréatique
apparait comme un facteur clé controlant la variabilité spatiale des conditions redox et des

processus réactifs.

En outre, sur le plan opérationnel, les résultats soulignent que la performance de la CEBC dépend
fortement du maintien de conditions hydriques optimales et qu’elle doit étre évaluée dans une
perspective dynamique intégrant les gradients hydrogéochimiques et la variabilité saisonniére. La
persistance de processus réactifs localisés indique que la mise en restauration (par CEBC), ne
permettent pas d’atteindre une « inertie compléte », mais plutdt a une stabilisation progressive

controlée.

Ces travaux contribuent ainsi a renforcer la compréhension des mécanismes de contrdle a long
terme dans les sites restaurés par CEBC et propose un cadre conceptuel transférable a d’autres
contextes miniers. Ils mettent en évidence la nécessité d’approches intégrées combinant suivi a
long terme, essais expérimentaux et modélisation couplée pour évaluer de maniere robuste la

durabilité des stratégies de restauration.
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ABSTRACT

This thesis aimed to examine the geochemical and mineralogical evolution of mine tailings and the
water quality at the Lorraine site (Quebec), twenty-five years after the installation of a cover with
capillary barrier effects (CCBE) in the context of acid mine drainage (AMD) control. The main
objective was to identify the hydrogeochemical mechanisms governing the behavior of oxidized
tailings in order to assess the evolution of water quality and the long-term performance of the

reclamation.

Methodology approach was based on a multi-scale investigation combining in situ characterization
of hydrogeochemical profiles and the quality of pore and groundwater, temporal analysis of post-
restoration trends, kinetic column tests simulating the restauration conditions, geochemical
modeling (Visual MINTEQ), and mineralogical and microbiological characterization of the

tailings.

The results obtained demonstrate that CCBE works effectively as an oxygen barrier by maintaining
a high degree of saturation in the moisture retention layer, thus limiting oxygen diffusion and
significantly reducing sulfide oxidation rates. This reduction resulted in significant decrease of acid
generation and dissolved metal fluxes, thereby confirming the effectiveness of CCBE methods as

a reclamation strategy over the medium to long term.

However, the study highlights the persistence of localized residual oxidation, associated with
oxidizing microenvironments inherited from the pre-restauration period. These zones are
characterised by indirect oxidation of sulphides via Fe**, supported by the presence of microbial
communities involved in the iron and sulphur cycles. This residual reactivity contributes to the
maintenance of vertical hydrogeochemical gradients and to locally supply the pore waters with

sulfate and dissolved metals.

The presence of ferric and sulfate secondary phases (e.g., Fe oxyhydroxides, jarosite) plays a
central role in controlling dissolved concentrations by promoting the precipitation, adsorption, and
co-precipitation of trace metals such as Ni and Zn. Groundwater chemistry thus reflects a dynamic
equilibrium between oxidation limitation, control by secondary phases, and solute transport

processes.
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Column tests have successfully reproduced the geochemical pathways observed in situ, confirming
their suitability for simulating post-restoration conditions and quantifying the release and

attenuation kinetics of dissolved species. Geochemical modelling confirms that pH, element

speciation and mineral saturation states are key factors in controlling dissolved concentrations.

This study proposes a conceptual model showing that the hydrogeochemical behavior of the
Lorraine site results from a balance between the reduction in oxygen fluxes induced by the CCBE
, the geochemical legacy of pre-existing oxidation products, microbial processes, and mechanisms
of metal neutralisation and sequestration.. The position of the water table appears as a key factor

controlling the spatial variability of redox conditions and reactive processes.

Furthermore, from an operational perspective, the results highlight that the performance of CCBE
depends heavily on maintaining optimal water conditions and that it must be assessed from a
dynamic perspective integrating hydrogeochemical gradients and seasonal variability. The
persistence of localized reactive processes indicates that restauration (via CCBE) does not lead to

“complete inertia”, but rather to a gradual, controlled stabilization.

This research thus contributes to improve our understanding of long-term control mechanisms at
sites restored by CEBC and provides a conceptual framework that can be applied to other mining
contexts. It highlights the need for integrated approaches combining long-term monitoring,
experimental testing, and coupled modeling to robustly assess the sustainability of restauration

strategies.
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CHAPITRE1 INTRODUCTION

1.1 Contexte du projet

La gestion environnementale du passif minier représente un défi majeur pour le Québec et le
Canada, avec plusieurs sites miniers abandonnés diss€éminés sur le territoire, dont beaucoup posent
des risques écologiques et socio-économiques significatifs (Beckett ez al., 2020). Ces sites souvent
hérités d’anciennes pratiques minieres sans mesures de restauration adéquates, constituent
aujourd’hui des sources chroniques de contamination des sols, des eaux de surface et des eaux
souterraines (e.g., Aachib et al., 1993; Akcil et Koldas, 2006; Gray, 1997). On estime qu'il y a plus
de 10 000 sites miniers abandonnés au Canada, chacun présentant des défis uniques en matiere de
restauration et de gestion des risques environnementaux (e.g., Araujo et al., 2022; Manero et al.,
2021). Généralement, les sites miniers abandonnés présentent des résidus qui peuvent contenir des
teneurs ¢élevées en contaminants métalliques et métalloides, contribuant a la dégradation des
écosystemes avoisinants (e.g., Boujghad, 2023; Mertz, 2021). La complexité de ces déchets miniers
est accentuée par des phénomenes tels que le drainage minier acide (DMA), qui résultent de
I'oxydation naturelle des minéraux sulfurés qui peuvent entrainer la mobilisation de quantités
importantes de polluants dans I'environnement (e.g., Blowes ef al., 2014; Moncur ef al., 2005). La
compréhension de ces processus géochimiques complexes, y compris les cinétiques des réactions
et les interactions microbiologiques, est cruciale pour prédire 1'évolution a long terme de la qualité

de I'eau dans ces environnements (Nordstrom ef al., 2015).

Le DMA fait apparaitre des conditions géochimiques variables qui entrainent la précipitation et
l'accumulation de divers minéraux secondaires, tels que les oxyhydroxydes et les sulfates de fer
(e.g., Blowes et al., 2014; Lindsay et al., 2015). Une couche indurée de faible porosité, appellée
« hardpan », se forme souvent dans les résidus, modifiant les équilibres hydrogéochimiques (e.g.,
Elghali et al., 2019b; Nicholson et al., 1989). Dans de nombreux cas, I'important passif d'oxydation
observé sur les sites miniers abandonnés se traduit par une zone étendue d'eau interstitielle a faible
pH contenant de fortes concentrations d'éléments, qui continue d'affecter la qualité¢ des eaux
souterraines plusieurs années apres le recouvrement du site (Ethier ef al., 2018a; Maqgsoud et al.,
2007). Sur les sites affectés par le DMA, les oxyhydroxydes de fer et les sulfates présents vont

jouer un role important dans I’immobilisation des métaux (e.g., Blowes et al., 2014; Lindsay et al.,
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2015; Nordstrom et al., 2015). La géochimie des eaux de pores sur les parcs a résidus de ces sites
oxydés reste complexe méme apres restauration, cela en raison du potentiel de remobilisation des
¢léments qui ont été séquestrés dans les phases secondaires avant la mise en place de la couverture
(Meite et al., 2024). Les métaux dissous par le DMA peuvent se retrouver plusieurs kilomeétres en
aval du point de rejet, diminuant la qualité des eaux de surface et souterraines (Hutchison et Ellison,
1992). Lorsque le probléme du DMA n'est pas bien contrdlé, il peut entrainer des répercussions
importantes sur les écosystémes situés a proximité des exploitations minieéres (Moncur et al., 2005;
Salvarredy-Aranguren et al., 2008). Environ 20 000 a 50 000 mines dans le monde rejettent des
eaux de drainage acides, ce qui affecte 6400 km de rivieres et 8000 a 16 000 km de ruisseaux (e.g.,

Blowes et al., 2005; Rezaie et Anderson, 2020).

La gestion des sites miniers abandonnées implique des colits ¢élevés et des défis techniques
complexes, particulierement en ce qui concerne la gestion du drainage minier acide (Blowes et al.,
2005; Johnson et Hallberg, 2005; Kulczycka et al, 2003; Simate et Ndlovu, 2014). Plus
spécifiquement au Québec, la restauration des sites miniers abandonnés est une préoccupation
croissante en raison de l'impact potentiel sur les écosystémes environnants et des defis techniques
majeurs que peuvent présenter la mise en ceuvres des programmes de restauration de ces sites (e.g.,
Ethier et al., 2018a; Lévesque et al., 2020; Magsoud, 2017; Ministere des Ressources naturelles et
des Foréts (MRNF), 2025; Simard, 2018).

Pour faire face a ces enjeux, différentes méthodes de restauration ont été développées pour limiter
l'infiltration d'oxygéne et/ou de I’eau dans les rejets afin de prévenir le DMA (Bussicre et
Guittonny, 2021), telles que la couverture a effet de barricre capillaire capillaire (CEBC) et le
rehaussement de la nappe phréatique (NPS) avec une couverture monocouche (Aubertin, 1995;
2002; Bussiere et al., 2005; Bussiere et Guittonny, 2021). Ces techniques de restauration utilisées
en climat humide, comme au Québec, ont démontré leur efficacité a réduire 1'oxydation des
minéraux sulfurés en limitant I’apport d’oxygene vers les résidus (e.g., Aubertin et al., 2016;
Bussiére et Guittonny, 2021; Bussiere et al., 2009; Dagenais et al., 2001). Dans la restauration des
sites miniers abandonnés contenant des résidus pré-oxydés, la compréhension des processus
géochimiques post-restauration est essentielle pour évaluer la stabilité a long terme des matériaux.
Le potentiel de solubilisation des minéraux secondaires et les réactions d’oxydation indirecte,
susceptibles de se produire en conditions anoxiques, jouent un role déterminant dans la

remobilisation des métaux et la génération d’acidité et de contaminants résiduels (Lindsay ef al.,



2015; Zhang et al., 2023; Pabst et al., 2018 ). Ces mécanismes peuvent influencer de maniere
significative la qualité des eaux et la performance des mesures de reatauration mises en place
(Aachib, 1997; Lindsay et al., 2009; Moncur et al., 2005). Aussi, l'installation d'une barriére a
I’oxygeéne sur un parc a résidus préalablement oxydés peut entrainer des transformations
géochimiques importantes, notamment la réduction des sulfates et des métaux, modifiant ainsi la
qualité des eaux interstitielles (e.g., Aubertin, 1995; Benner et al., 1999; Bussiére et al., 2004;
Dagenais, 2005; Demers, 2008; Dublet-Adli et al., 2021; Kalonji-Kabambi et al., 2020; Zhang et
al., 2023).

Des études réalisées sur des mines abandonnées post-restauration ont montré la diversité des
approches mises en ceuvre et ont permis d’en apprécier les performances a moyen terme (Ethier et
al.,2018a; Zhang et al., 2023). Cependant, peu d'études ont ét¢ menées sur l'influence a long terme
des méthodes de recouvrement sur le comportement géochimique des résidus préoxydés sous le
recouvrement et 1’évolution de la qualité des eaux interstitielles, ou I'héritage de 1'oxydation peut
perdurer souvent plusieurs décennies apres la restauration (Dunlop ef al., 2025; Pabst et al., 2018).
En outre, la grande partie des travaux de recherches effectués ont utilisé des séries chronologiques
limitées, souvent d’environ une décennie apres la restauration, ce qui ne permet pas de capturer
pleinement les effets géochimiques retardés, les variations des cycles climatiques ou les

changements hydrologiques a long terme (Dublet-Adli et al., 2021; Li et al., 2024).

Ainsi, malgré les avancées considérables réalisées au cours des deux dernieres décennies dans la
conception et la mise en ceuvre des techniques de restauration des sites miniers oxydés, plusieurs
incertitudes demeurent quant a la pérennité de leur performance a long terme, en particulier dans
les environnements caractérisés par une forte variabilité hydrologique et climatique (Aubertin et
al., 2009; International Network for Acid Prevention (INAP), 2003; O'Kane, 2024). Les
interactions entre les processus géochimiques (oxydation, précipitation, dissolution) et
hydrogéologiques (fluctuations du niveau de la nappe) jouent un rdle déterminant dans 1’évolution
de la qualité des eaux et dans la stabilisation des milieux restaurés (Blowes et al., 2014; Mayer et

al.,2002; Molson et al., 2005)

Aujourd’hui, les acteurs du secteur minier ont de plus en plus besoin de stratégies de gestion a long
terme du DMA sur les sites actifs et oxydés, non seulement pour réduire les risques

environnementaux et réglementaires, mais aussi pour soutenir des pratiques de fermeture des mines
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plus durables et adaptées aux défis futurs liés au changement climatique et a des conditions
hydrologiques variables (International Network for Acid Prevention (INAP), 2003; Mine
Environment Neutral Drainage (MEND), 2011; Nguegang et Ambushe, 2025). C’est dans ce
contexte que s’inscrit le présent projet de recherche, qui vise a mieux comprendre les mécanismes
qui contrélent la qualit¢ des eaux intersitielles et souterraines ainsi que le comportement
géochimique des résidus miniers d’un parc oxydé restauré dépuis la fin des années 1990 par une

barriere a I’oxygene.

Cette thése presente une analyse intégrée des résultats d’investigations géochimiques et
minéralogiques obtenus sur le site de Lorraine (Québec, Canada) post-restauration. Elle présente
¢galement une analyse détaillée de la qualité des eaux souterraines, plus de deux décennies apres
I’installation de la couverture a éffet de barricre capillaire (CEBC), afin de combler un besoin de
recherche sur I'évaluation a long terme des qualités d’eaux sur les sites oxydés abandonnés
restaurés. Les caractérisations géochimiques ont combiné des analyses chimiques de phases
aqueuses et solides avec des analyses minéralogiques afin d’identifier les paramétres suceptibles

d’influencer la qualité des eaux interstitielles au fil du temps.

1.2 Problématique de I’étude

La problématique identifiée dans le cadre de cette étude est la lente amélioration des qualités d’eaux
sur le site de Lorraine aprés restauration, ce qui retarde l'atteinte des objectifs de qualité de
I’effluent final pour certains ¢léments chimiques. En effet, plus de quinze ans aprées la mise en
restauration du parc a résidus oxydés Lorraine par une CEBC, on observe que la diminution du fer
et de sulfate est de 70% et 57% (a partir de concentrations initiales moyennes d'environ 1,85 g/L.
et 4,7 g/L), respectivement (Genty et al., 2016). le recouvrement a permis de limiter le flux
d’oxygene vers les résidus (Bussiere ef al., 2009), empéchant ainsi leur oxydation, et de remonter
le pH de 3 a 5-6. Ainsi, quoique les concentrations de la quasi-totalité éléments chimiques
respectent globalement les critéres réglementaires applicables, le fer demeure, toutefois encore
présent dans les eaux interstitielles a des concentrations excédant les limites permises par la

Directive 019 (Genty et al., 2016).



1.3 Objectifs de la these

1.3.1 Objectif général

L’objectif général de ce projet est de comprendre les mécanismes géochimiques qui contrdlent le
comportement des résidus oxydés de Lorraine, plus de deux décennies apres la restauration par une
barriere a I’oxygene, et d’identifier les processus majeurs qui influencent sur la durée de 1’atteinte

des critéres de qualité d’eau visés.

1.3.2 Objectifs spécifiques

Pour atteindre cet objectif général, le projet poursuit les objectifs spécifiques (Obs) suivants :

= Obsl : Evaluer le profil hydrogéochimique actuel du site restauré, la qualité des eaux
interstitielles et les concentrations des principaux éléments traces (Fe, S, Ni, Zn, Ca, Mg, etc.)
dans les résidus;

= Obs2 : Analyser 1’évolution temporelle de la qualité des eaux souterraines du parc a résidus
restauré afin d’identifier les tendances post-restauration;

= Obs3 : Quantifier les cinétiques de libération ou atténuation des especes dissoutes et
I’évolution des parametres géochimiques clés (pH, Cond., SO+*", métaux) a partir d’essais
cinétiques en colonnes simulant des conditions de restauration par CEBC.

= Obs4 : Identifier les mécanismes de contréle du pH et des concentrations dissoutes
(spéciation, saturation/précipitation, adsorption/coprécipitation) en couplant les résultats
cinétiques a la modélisation géochimique (Visual MINTEQ);

= Obs5: Proposer un modele conceptuel du comportement hydro-géochimique post-
restauration de Lorraine a partir de discussion intégrée des résultats des essais en colonnes et
des mesures in situ, analyses microbiologiques, géochimie et minéralogie des résidus et chimie

des eaux du parc.

1.4 Hypothéses de recherche

L’accumulation de minéraux secondaires tels que les oxydes et hydroxydes de fer dans les résidus
et les différentes réactions biogéochimiques auxquels ils sont soumis restent un enjeu pour
I’atteinte des objectifs de qualité de I’eau méme apres la restauration des sites contaminés par le

DMA. Sur le site Lorraine, restauré par une CEBC, les conditions d’oxydoréduction variables a



travers le site semblent influencer la stabilité des minéraux secondaires, et, ultimement, avoir un

impact sur 1’évolution de la qualité¢ de I’eau a I’effluent final. Dans le secteur nord, ou la nappe

phréatique affleure, des conditions plus réductrices ont pu favoriser la dissolution plus rapide de

ces minéraux secondaires, pendant que dans la zone sud, la nappe phréatique plus basse entraine

des conditions plus oxydantes ayant probablement limité leur dissolution. Dans cette étude, les

hypotheses ont été les suivantes :

Hypothese (i) : Au site Lorraine, 1’évolution post-restauration de la qualité¢ des eaux
interstitielles est principalement controlée par des gradients hydrogéochimiques verticaux
(position de la nappe phréatique et de la zone capillaire, conditions redox, pH—alcalinité),
lesquels régulent la dissolution et/ou la précipitation des phases secondaires et, par
conséquent, les concentrations des métaux dissous. Ainsi, il est attendu qu’une
caractérisation intégrée des phases solides et des eaux mette en évidence des variations
géochimiques cohérentes avec ces gradients et permette d’identifier les mécanismes

dominants contrélant la qualité des eaux;

Hypothese (ii) : Des essais en colonne reproduisant les principales conditions
hydrologiques et géochimiques du site Lorraine (flux d’infiltration, degré de saturation,
disponibilité en oxygene) permettent de reproduire les principales trajectoires d’évolution
post-restauration observées sur le terrain. Il est attendu que les variations contrélées du flux
hydrique, du degré de saturation et de la réactivité des matériaux entrainent des réponses
mesurables du pH, des sulfates et des concentrations métalliques dissoutes, permettant

d’identifier les facteurs dominants controlant la qualité des eaux.

1.5 Organisation de la thése

La thése a été structurée autour de 3 axes de recherche regroupant les objectifs spécifiques (figure

1.1) page 8:

Axe 1 (Obsl et Obs2) : le profil hydro(bio)géochimique du parc a résidus de Lorraine 25
ans apres sa restauration, a partir de caractérisations multidisciplinaires et d’analyses de

résultats de monitoring des eaux;



= Axe 2 (Obs3, Obs4) : I’identification et I’évaluation des paramétres majeurs susceptibles
de contrdler la qualité des eaux a travers des essais cinétiques en colonnes au laboratoire et

la modélisation géochimique Vminteq;

=  Axe 3 (Obs5) : proposer un modele (schéma) conceptuel du comportement hydro(bio)-
géochimique post-restauration de Lorraine a partir de discussion intégrée des résultats des
essais en colonnes, des analyses microbiologiques et minéralogiques ainsi que de la

géochimie des résidus et des eaux interstitielles.

Cette these est divisée en 7 chapitres, la présente introduction constituant le chapitre 1. Il s’agit
d’une thése en un format monographique, avec un article de journal en attente de soumission. Le
corps de la thése est un texte rédigé selon un plan classique alors que des compléments sont
présentés en annexe. Le chapitre 2 présente une revue de littérature orientée sur la restauration des
sites oxydés abandonnés et en particulier les enjeux liés a la qualité des eaux post-restauration. Des
généralités sur le DMA et une revue ciblée sur des techniques de restauration des sites affectés par
le DMA sont également présentées. Le chapitre 3 présente 1’approche méthodologique du projet,
incluant I’échantillonnage, les caractérisations effectuées, les essais expérimentaux et le traitement
des données. Ce chapitre présente une vue historique de la restauration du site Lorraine, de la mise
en place de la CEBC et du suivi environnemental post-restauration. La réalisation des essais
cinétiques en colonnes de laboratoire représentant des analogues du site Lorraine avant et apres sa
restauration sont également décrites dans ce chapitre. Le chapitre 4 présente le profil
hydro(bio)géochimique de Lorraine post-restauration a travers une synthése des résultats de

caractérisations multidisciplinaires et d’analyses de la qualité des eaux du site.

La section 4.1 présente les résultats des travaux d’investigations géochimique, microbiologique et
minéralogique réalisés sur le parc a résidus restauré de Lorraine . Cette section traite principalement
de I’Obs 1. Il s’agit des caractérisations détaillées des résidus post-restauration et d’analyser la
qualité des eaux de pores . L’ensemble des résultats fera trés bientot 1’objet d’un article intitulé
« Geochemical and mineralogical assessment of the Lorraine mine tailings (Québec) twenty-five
years after reclamation: implications for contaminant transport », en attente de soumission dans le

Journal Geochemical Exploration.

La section 4.2 présente une mise a jour de 1’évaluation des résultats de suivi de la qualité des eaux

25 ans aprés la restauration de Lorraine. Ces résultats ont déja été présentés dans I’article de



conférence « Evolution of the Porewater Quality over the first Two Decades Following
Reclamation of the Abandoned Lorraine mine, Quebec (Canada) » (annexe B) et ont fait 1’objet
d’une présentation a 1’International Conférence on Acid Rock Drainage (ICARD) 2024 a Halifax,
Nouvelle-Ecosse, Canada. Elle répond a 1’Obs1 tout en abordant 1’Obs2.

Le chapitre 5 présente les résultats des essais en colonne de laboratoire sur les matériaux du site
Lorraine et traite spécifiquement des Obs3 et Obs4. Les résultats d’analyses géochimiques des
lixiviats des colonnes, de tests de consommation d’oxygene sont également présentés ainsi que
ceux de la caractérisation post-démanteélement des résidus utilisés dans les essais. Dans ce chapitre,
les résultats de la modélisation géochimique VMINTEQ sont également interprétés en lien avec

les résultats d’essai cinétiques.

Ensuite, les résultats obtenus dans I’ensemble du projet sont discutés de fagon intégrée et un modele
conceptuel du comportement hydro(bio)géochimique post-restauration du site Lorraine est proposé
dans le chapitre 6 de discussion générale (Obs5). Les conclusions et les recommandations de

I’étude sont présentées dans le chapitre 7.

Enfin, des annexes complétent la thése, notamment le texte intégral de I’article de conférence et

des données complémentaires.



Evolution du comportement géochimique des résidus et de la qualité des eaux
du site Lorraine restauré par couverture a effet de barriére capillaire.
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Figure 1.1 Structure et découpage du projet
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1.6 Originalité et contributions scientifiques

Cette these s’inscrit dans un contexte scientifique ou les connaissances sur le comportement a long
terme des sites miniers restaurés demeurent limitées, en particulier au-dela de deux décennies apres
la mise en place des mesures de restauration. Elle propose une approche intégrée et originale
reposant sur 1’analyse couplée des processus hydrogéologiques et géochimiques, appliquée a un
site réel restauré par couverture a effet de barriere capillaire (CEBC) en contexte climatique

humide.

L’originalité de ce travail repose notamment sur I’étude d’un site restauré depuis plus de vingt-
1 ) ro N 197 . . 5 ’ . . .

cinq ans, offrant un retour d’expérience rare a I’échelle internationale, I’intégration conjointe de

données in situ, d’essais expérimentaux en colonnes et d’analyses géochimiques,

microbiologiques, minéralogiques et le développement d’un model conceptuel et interprétatif

reliant les conditions hydriques aux mécanismes de contrdle de la réactivité géochimique des

résidus.

Dans ce contexte, la thése apporte les contributions scientifiques originales suivantes :
= (Caractérisation intégrée de I’évolution hydro(bio)géochimique a long terme a partir d” une

analyse détaillée du profil hydro(bio)géochimique actuel d’un site restauré;
= Identification et quantification des mécanismes de contréle géochimique;
= Evaluation du role des conditions hydriques dans la performance des CEBC;
* Validation expérimentale et développement de modéle conceptuel.

Cette étude permettra de fournir des données scientifiques actualisées pour I’optimisation des
approches de restauration des sites miniers abandonnés et pour I’amélioration des cadres de gestion

environnementale, particulierement dans le contexte québécois et canadien.
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CHAPITRE 2 REVUE DE LA LITTERATURE

Ce chapitre propose une vue d’ensemble de la littérature sur les sites miniers abandonnés, en
mettant I’accent sur les parcs a résidus oxydés et les enjeux de qualité des eaux apres restauration.
Il s’ouvre par le contexte d’apparition des sites miniers abandonnés et les principaux facteurs qui
en expliquent I’héritage environnemental. Il présente ensuite les notions essentielles liées a la
génération du drainage minier acide (DMA), ainsi que les processus géochimiques qui controlent
I’acidification et la mise en solution des métaux dissous. Le chapitre aborde enfin les principales
méthodes de restauration des sites oxydés, dont les couvertures a effet de barriere capillaire
(CEBC) et discute des défis associés au suivi a long terme et a la gestion résiduelle des risques
environnementaux post-restauration, sujets aujourd’hui au cceur des préoccupations des acteurs du
secteur minier. L’ historique des travaux scientifiques menés sur le site de I’ancienne mine Lorraine
est également présenté afin de situer la présente recherche dans la continuité des connaissances

acquises et d’éclairer les objectifs poursuivis en matiére de solutions durables de controle du DMA.

2.1 Origine et contexte de sites miniers abandonnés

L'exploitation miniére, canadienne et québécoise, a engendré de nombreux sites abandonnés,
souvent caractérisés par des impacts environnementaux et socio-économiques significatifs (e.g.,
Beckett ef al., 2020; Monosky et Keeling, 2021). D’ailleurs, cette situation n'est pas unique au
Canada, puisque des pays comme les Etats-Unis, 'Afrique du Sud et le Royaume-Uni comptent
également des milliers de sites miniers abandonnés, soulignant la portée mondiale de cette
problématique (e.g., Mauk et al., 2025; Mertz, 2021). Par exemple, le Chili a identifié plusieurs
sites miniers abandonnés dans la cordillere des Andes, dont les impacts se manifestent par la

contamination de 1'eau, du sol et de I'air, dans plusieurs régions (Figueroa Vera, 2012).

Les sites miniers abandonnés sont généralement les conséquences d’une cessation d’activités sans
mise en ceuvre adéquate des mesures de fermeture et de restauration prévues (Environmental
Protection Agency, 2025). Cette situation découle souvent de faillites d’entreprises, de lacunes
réglementaires historiques, ou encore de pratiques minieres anciennes ou les exigences
environnementales étaient limitées ou inexistantes (Aubertin, Bussiére et Bernier, 2002). Avant les
réformes 1égislatives des années 1990, la majorité des exploitations minieres ne disposaient ni de

plan de fermeture détaillé ni de garantie financiere suffisante pour couvrir les cofits de restauration
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post-exploitation (e.g., Cowan et al., 2010; International Network for Acid Prevention (INAP),
2009; Kabir et al., 2015; McKenna et Dawson, 1997). A la suite de I’arrét des activités, plusieurs
compagnies ont cessé d’exister, laissant sur place des infrastructures dégradées et des rejets exposés
a Pair libre (e.g., Blowes et al., 2014; Moncur et al., 2005). Ces rejets sulfureux et/ou oxydés
apparaissent alors comme des sources quasi perpétuelles de DMA, entrainant la contamination
durable des sols, des eaux de surface et des eaux souterraines (e.g., Akcil et Koldas, 2006; Blowes
et al., 2014; Environmental Protection Agency, 2025; Lindsay et al., 2015). L’absence d’entretien
régulier des ouvrages de confinement, tels que les parcs a résidus et les haldes a stériles, combinée
a un suivi environnemental insuffisant, favorise la détérioration progressive des structures et
I’altération de la qualité des milieux récepteurs. Ce manque de maintenance peut compromettre la
stabilité physique, chimique et géotechnique des ouvrages, accroitre les risques de drainage
contaminé et transférer ultimement & I’Etat et a la collectivité la responsabilité de la restauration
(e.g., Bennett, 2016; Bussicre, 2010; Ministére des Ressources naturelles et des Foréts (MRNF),
2024). Ces sites abandonnés représentent aujourd’hui un passif environnemental majeur en raison
des risques persistants de contamination des eaux et des sols associés notamment au drainage
minier acide (DMA) et a la dispersion des contaminants métalliques (MRNF, 2024); Mine
Environment Neutral Drainage (MEND), 2000). Leur restauration nécessite souvent des
interventions techniques complexes et coliteuses, incluant la mise en place de recouvrements
limitant ’infiltration d’oxygéne et d’eau, fréquemment combinés a des systemes de traitement
passif ou semi-passif des eaux d’exhaure afin de réduire la génération et la propagation du DMA

(Aubertin et al., 2002; Mine Environment Neutral Drainage (MEND), 1999; Bussiere et al., 2009).

2.2 Génération de drainage minier

Le drainage minier (DM) est défini comme les eaux circulant a travers les ouvrages miniers et peut
se présenter sous les formes de drainage minier acide (pH < 6), drainage minier neutre (6 < pH <
9-10), de drainage minier alcalin (pH > 9-10) et de drainage minier salin a pH variables (e.g.,
Aubertin, Bussi¢re et Bernier, 2002; Morin et al., 1997; Nordstrom et al., 2015; Plante et al., 2020).

La figure 2.1 montre la gamme des conditions du drainage minier.
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Figure 2.1 Gamme de pH du drainage minier (Nordstrom et al., 2015)

Dans bien des cas, le drainage minier peut évoluer dans le temps. Par exemple, en raison de teneurs
¢levées en fer ferreux et d'une alcalinité insuffisante, un drainage relativement neutre peut devenir
acide par oxydation. Certains effluents miniers sont une source potentielle de contaminants
constitués d’acide généré par 1'exposition des sulfures a 1'oxygeéne de 1'atmosphere, de métaux et
métalloides tels que le plomb, le zinc, le cuivre, I’arsenic, ainsi que des dérivés du processus de
traitement des minerais. Le pH de l'eau demeure un indicateur majeur pour les milieux de vie
environnants. L’acidification des eaux de mines résulte principalement de 1'oxydation de minéraux
sulfureux contenant du fer. Cette oxydation peut étre de nature chimique ou bactériologique (Banks
et al., 1997; Salomons, 1995). La majorité¢ des métaux (par exemple, Fe, Al, Mn, Zn, Cu, Cd, Hg,
Pb, Co, Ni, Ta, As, etc.) sont toxiques lorsqu'ils sont sous une forme soluble, et cette solubilité
dépend du pH de I'eau et du Eh (Skousen et al., 2019). Généralement, plus le pH est faible, plus la
solubilité des métaux est grande. Les métaux en solution peuvent se retrouver a plusieurs
kilometres en aval du point de déversement, abaisser la qualité des eaux de surface et souterraines,
et peuvent également affecter sérieusement les écosystémes qui regoivent les effluents contaminés
(Hutchison et Ellison, 1992). Cette contamination peut continuer de nombreuses années, méme
apres la fermeture des opérations. Ainsi, le DMA est considéré comme un probleme
environnemental majeur de 1’industrie. Il est donc trés important de mettre en place des stratégies
de prévention et de controle dés le début des opérations afin de minimiser les conséquences et les

colits associés a cet enjeu environnemental majeur.
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2.2.1 Drainage minier acide (DMA)

Dans le DMA, les effluents miniers affectés indiquent un faible pH et des concentrations élevées
en métaux et sulfates. Les mécanismes réactionnels impliqués dans 1’acidification des eaux
minires sont expliqués par I’oxydation des minéraux sulfureux tels que la pyrite dans les rejets
miniers (Benner ef al., 1997). La réaction d’oxydation de la pyrite peut étre directe ou indirecte.
L’oxydation directe se produit lors d’une réaction chimique (2.1) entre la pyrite a 1’état solide avec
I’oxygene de I’air et I’eau (Nordstrom, 1982) :

2FeSy(s) + 705 + 2H,0 — 2Felfy + 4505 o) + 4H" (aq (2.1)

Quant a ’oxydation indirecte de la pyrite, elle fait intervenir ’ion ferrique (Fe*"). Aprés

oxydation (équation 2.1) de la pyrite, I’ion ferreux (Fe**) produit peut s’ oxyder :
2Fe** ,q) +1/20, + 2H* - 2Fe?* ) + H,0 (2.2)

A pH élevé, le fer ferrique (Fe**) peut précipiter sous forme d’hydroxyde tel que la ferrihydrite
suivant 1’équation 2.3 :

3F63+(aq) + 3H20 - Fe(OH3 )(S) + 3H+(aq) (23)
A pH faible (environ 3 et 4), ou le fer ferrique (Fe**) demeure suffisamment soluble et stable en

solution, celui-ci peut agir comme un oxydant efficace de la pyrite selon I’équation 2.4 (Singer et

Stumm, 1970)

FeSZ(S) + 14Fe3* 54 + 8H,0 — 15Fe2+(aq) + ZSOi‘(aq) + 16H" 5 (2.4)

Le DMA peut se traduire par I’équation globale (2.5) qui produit de I’acide sulfurique (H2SO4) et
un hydroxyde de fer :

2FeSz(S) + 15/40, + 7/2H,0 — Fe(OH)3(S) + HZSO4(g) (2.5)

La réaction d’oxydation du Fe?* en Fe** ( équation 2.2) peut également étre catalysée par des
bactéries acidophiles ferrooxydantes (e.g., Edwards et al., 1998; Kleinmann, 1990). La génération
de DMA est alors plus rapide et difficile a freiner lorsque les mécanismes d’oxydation indirecte se
mettent en place. L’ampleur du DMA va également dépendre de la cinétique des réactions des

minéraux sulfureux disponibles (Blowes ef al., 2014).
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Le DMA est également influencé par la quantité de minéraux neutralisants tels que les carbonates
et surtout leur capacité a tamponner 1’acidité générée par I’oxydation des sulfures présents dans le
milieu (e.g., INAP, 2009; Jurjovec et al., 2002; Sherlock et al., 1995). La calcite et la dolomite se
présentent comme les meilleurs neutralisant de 1’acide sulfurique. Par exemple, pour un pH

compris entre 6 et 10, les équations des réactions de neutralisation s’écrivent :

2CaC0; () (calcite) + H;S04 ) — 2Ca®* 5q) + 2HCO; ™ + SOﬁ_(aq) (2.6)
CaMg(CO3 ), (dolomite) + H,SO, —» Ca?* + Mg?* + 2HCO; ~ + S0%~ (2.7)

La dissolution des minéraux carbonatés entraine une remontée du pH des eaux des pores proche de
la neutralité tout en mettant en solution du Ca, Mg, Mn, Fe et d'autres cations, et permet
d’augmenter I'alcalinité de I’eau (e.g., Blowes et Jambor, 1990; Blowes et al., 2005). Cette réaction
va entrainer une concentration élevée en espéces dissoutes, allant jusqu’a précipiter des minéraux

secondaires tels la sidérite FeCOs.

Certains minéraux non carbonatés tels que les oxydes et hydroxydes de Fe et Al, les feldspaths
(anorthite, albite, etc.) et les silicates (muscovite, biotite, etc) sont également capables de
neutraliser 1’acidité produit par I’oxydation des sulfures. Ainsi, la qualit¢ du drainage minier se
présente comme une compétition géochimique entre les minéraux générateurs d'acide et les
minéraux neutralisants, dont résulte la formation d’autres sous-produits (e.g., Blowes ef al., 2003;
Morin et Hutt, 1994). Par exemple, des minéraux secondaires tels que 1’alunite (K2Als (SO4)4
(OH)12) et la jarosite (K2Fes (SO4)4 (OH)12) vont apparaitre lorsque les teneurs en solution des ions
AP* et Fe*sont élevées (e.g., Blowes et al., 2014; Lindsay et al., 2015; Perkins et al., 1995). La
couleur rouge ocre (rouille) rencontrée dans les milieux oxydés caractérisés par la présence des
oxydes ferriques est un indicateur des écosystemes perturbés par le DMA (e.g., Nordstrom et al.,

2015; Simate et Ndlovu, 2014).

D’autres minéraux tels que la pyrrhotite, qui est un sulfure de fer de formule Fe1x)S , avec x variant
de 0,125 (FesSg) a 0 (FeS), sont fréquemment rencontrés dans les rejets générateurs de DMA.
Comme pour la pyrite, la dissolution oxydante de la pyrrhotite se produit avec de 1'O2 dissout ou
du Fe**. Sa réaction d'oxydation avec l'oxygéne est exprimée suivant I’équation 2.8 (Blowes et al.,

2014)
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X
Fe, S+ (2 - E) 0, + xH,0 — (1 — x)Fe?* + S02~ + 2xH* (2.8)

La réaction d’oxydation de la pyrrhotite avec Fe** se présente sous la forme de 1’équation 2.9

(Nicholson et al., 1997) :
Fe;_S + (8 —2x)Fe3* + 4H,0 - (9 —3x)Fe?* + S03~ + 8H™ (2.9)

Le Fe?" va s'oxyder en Fe 3" et précipiter sous forme de Fe(OH)s a des valeurs de pH comprises 3
entre 4 environ. A température de 25°C et en présence de 'oxygéne atmosphérique, on estime que
la pyrrhotite s’oxyde 20 a 100 fois plus vite que la pyrite (e.g., Blowes et al., 1998; Evangelou et
Zhang, 1995). Dans les rejets miniers, la pyrite et la pyrrhotite peuvent étre associées a d’autre
minéraux sulfureux tels que la sphalérite, la galéne, 1’arsénopyrite et la chalcopyrite (e.g., Mylona
et al., 2000; Nicholson ef al., 1988). La présence de minéraux sulfurés dans les rejets miniers est
susceptible de contribuer au DMA méme en faible concentration. De fagon générale, le DMA
évolue suivant trois étapes (Figure 2) qui vont gouverner sa composition (e.g., Kleinmann, 1979;

Lindsay et al., 2015; Morin et Hutt, 2001).

- Le contact de la pyrite ainsi que d’autres minéraux sulfureux avec une eau dont le pH est
pres de la neutralité va provoquer une oxydation chimique lente suivant 1’équation (2.1).
Cette étape qualifiée d’oxydation directe est caractérisée par une acidification progressive
du milieu autour des sulfures et peut étre catalysé par diverses bactéries, telle la bactérie
thiobacillus ferrooxidans, lorsqu’elles sont directement en contact avec les sulfures (e.g.,
Aubertin, Bussiére et Bernier, 2002; Kleinmann, 1981).

- Ensuite, dans la deuxiéme étape intervient la transformation du Fe®" en Fe*" suivant la
réaction (2.2) et la précipitation d’un hydroxyde de fer (Fe(OH)3), ce qui contribuera a
acidifier davantage le milieu (réaction 2.3).

- Enfin, la derniére étape, a des valeurs de pH < 3,5 environ, le fer ferrique soluble est capable
d’oxyder la pyrite selon I’équation (2.4). C’est I’étape de I’oxydation indirecte (e.g., Blowes
et al., 2014; Singer et Stumm, 1970) . Elle est généralement marquée par 1’effet catalytique
des bactéries acidophiles qui contribu¢rent a accélérer le processus d’oxydation du fer

ferreux en fer ferrique, ce qui se traduit par une augmentation de plusieurs ordres de
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grandeur du taux d’acidification générale (e.g., Johnson et Hallberg, 2003; Nordstrom et

Alpers, 1997)

Réactions en phases et
_ 2 -2 t
FeSy (s) 171207 +Ha0 === Fet 12504 +2H

,E PHASE Fe'2 +%0g +HY === Fe'® +%H,0
E ________ — — - Fe'? +3H,0 === Fe(OH),(s) + 3H*
T { PHASEN
I . T
: |
: !
g | PHasem | Réactions en phase Ill
] Dl st DMA : Fe'? +%0p+H === Fe™ +3%H,0
a P FeS, o)+ 1aFe’? +8H,0 === 15F*2 +250;" +16H*

Temps

Figure 2.2 Phases de formation du DMA (tiré¢ de Aubertin et al., 2002)

La dissolution des minéraux primaires sulfurés peut libérer en solution les éléments traces qu’ils
renferment, tels que Ni, As et Co dans le cas de la pyrite ou de la pyrrhotite, ou encore Fe, Mn, Cd
et Hg pour la sphalérite (ZnS), lesquels peuvent influencer significativement la composition du
drainage minier acide (e,g., Blowes et al, 2014; Smith et al., 2021). Ces éléments sont
généralement présents sous forme d’impuretés ou de substitutions dans la structure cristalline des
sulfures et peuvent étre mobilisés lors des réactions d’oxydation et de dissolution, contribuant ainsi

a alimenter les eaux en métaux dissous (e.g., Amos et al., 2015; Moncur ef al., 2005).

La formation du DMA est dépendante des procédés d’exploitation et de stockage des rejets miniers
(e.g., MEND, 2009; Nordstrom et al., 2015). Les composantes telles que la nature des sulfures
présents, leur réactivité et leur distribution (El Amari ef al., 2014), la nature des minéraux
neutralisants et leur réactivité, la granulométrie des particules minérales et le degré de libération
des sulfures et des minéraux acidivores vont influencer la qualit¢ du DMA (e.g., Blowes et al.,
2014; Lindsay et al., 2015). La migration et I’évolution du DMA sont fonction respectivement du
transport de 1’eau interstitielle du site générateur d’acide ainsi que de I’atténuation du DMA (e.g.,
Moncur et al., 2005; Nordstrom et al., 2015) et de ses contaminants par des facteurs physiques,

physico-chimiques, chimiques et biologiques.
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2.2.2 L’oxydation indirecte et site oxydé restauré

L’oxydation des minéraux sulfurés est a 1’origine du DMA, un phénomene géochimique majeur
sur les sites miniers oxydés abandonnés acidogéne. Comme déja mentionné dans la section
précédente, le processus conduit a la génération d’acidité et a la libération de métaux dissous dans
les eaux interstitielles. Cette oxydation peut se produire par contact direct avec 1’oxygene
moléculaire (oxydation directe) ou par des agents oxydants dissous tels que le fer ferrique (Fe*"),
mécanisme connu sous le nom d’oxydation indirecte (e.g., Nordstrom, 2011; Singer et Stumm,
1970). Dans les milieux ou la disponibilit¢ d’oxygene est limitée, notamment dans les zones
saturées ou sous les systémes de recouvrement de type barriere a 1’oxygene, 1’oxydation directe
devient restreinte et laisse place a des processus d’oxydation indirecte. Dans ce cas, la pyrite est
oxydée selon la réaction (2.4). Le fer ferrique (Fe**), issu de 1’oxydation du fer ferreux (Fe**) en

amont, agit alors comme principal agent oxydant.

L’oxydation indirecte est particulierement active lorsque le pH est inférieur a 4, car le Fe** reste
soluble et disponible pour réagir avec les sulfures. A pH plus élevé, la précipitation de phases
ferriques comme la goethite ou la jarosite limite sa mobilité et freine 1’oxydation (Blowes ef al.,
2003). Cette dépendance au pH explique pourquoi I’oxydation indirecte est un mécanisme clé dans
la persistance du DMA, méme plusieurs années apres la restauration des sites. Des études menées
sur des parcs a résidus partiellement saturés ont montré que les concentrations élevées en Fe** et
en SO+* dans les eaux interstitielles t¢émoignent d’une activité d’oxydation indirecte persistante,
souvent couplée a la dissolution de phases ferriques secondaires (e.g., Ethier ef al., 2018a; Lindsay
etal.,2015; Moncur et al., 2014). Dans le cas des sites restaurés par CEBC, la diffusion d’oxygene
atmosphérique vers les résidus oxydés est fortement réduite, ce qui limite significativement
I’oxydation directe des sulfures par O: (e.g., Demers, 2008; Proteau et al., 2020). Toutefois, les

réactions d’oxydation ne s’arrétent pas instantanément apres la mise en place de la couverture.

Lorsqu’un site est restauré, des quantités importantes de Fe** dissous et de Fe?" subsistent dans les
eaux interstitielles et les zones de transition (notamment dans la zone de fluctuation de la nappe),
car ces especes se sont accumulées lors de I’oxydation antérieure des sulfures (Amos ef al., 2015;
Blowes et al., 2014). Le fer ferrique est un oxydant tres efficace des sulfures, en particulier a pH
acide, et la réaction d’oxydation par Fe*" peut se poursuivre méme en I’absence d’O:, réactions

indirectes (e.g., Blowes et Jambor, 1990; Nordstrom, 2011; Singer et Stumm, 1970). En effet,
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lorsqu’il reste du Fe** en solution au moment de la restauration, celui-ci peut continuer a oxyder
les sulfures selon des équations (2.4) et (2.9) respectivement pour la pyrite et la pyrrhotite,
produisant du Fe?**, du sulfate et de 1’acidit¢ (Blowes et al., 2014; Rimstidt et Vaughan, 2003).
Cette oxydation indirecte ne requiert pas d’oxygene libre et peut donc théoriquement se poursuivre

tant que les réactifs ferriques ne sont pas épuisés.

Cependant, la dynamique post-restauration est différente de celle observée avant la mise en place
de la couverture. Avant restauration, I’oxygeéne atmosphérique réoxyde le Fe*" en Fe*", régénérant
en continu I’agent oxydant et maintenant ainsi une autocatalyse durable de I’ oxydation des sulfures.
Aprés restauration, cette source de régénération est interrompue car la barriére a 1’02 empéche 1’O-
d’atteindre les zones réactives, de sorte que le Fe*" formé par les réactions indirectes ne peut plus
étre efficacement réoxydé en Fe**. Ainsi, ’importance relative de I’oxydation indirecte des sulfures
par le Fe** tend a diminuer progressivement avec le temps, a mesure que le réservoir réactif de Fe**
s’épuise et que sa régénération devient limitée en raison de conditions moins favorables a
I’oxydation ferrique. Cette évolution contribue a une diminution progressive de la cinétique globale
de génération d’acidité dans le systeme (MEND, 2009. Cette dynamique a été reconnue dans les
modeles conceptuels et numériques de I’oxydation des résidus et de la génération de DMA, qui
montrent que la limitation de la diffusion d’O: est bien un facteur clé pour réduire 1’oxydation a

long terme des sulfures (Kalonji-Kabambi ef al., 2020; Nordstrom, 2011; Pabst ef al., 2017a).

En résumé, I’oxydation indirecte par Fe** peut effectivement se poursuivre apres la mise en place
d’une couverture CEBC, mais le principal changement induit par la restauration est I’absence de
régénération continue de Fe** par oxydation du Fe** avec O.. Cette absence de réoxydation limite
fortement 1’efficacité a long terme de la catalyse indirecte, ce qui conduit & une décroissance

progressive des cinétiques d’oxydation et donc a une atténuation graduelle de la production d’acide.

2.2.3 Formation des minéraux secondaires

Les minéraux secondaires, formés par l'altération des minéraux primaires dans les environnements
miniers, jouent un role crucial dans la régulation de la mobilité des éléments traces et des métaux
traces (e.g., Blowes et al., 2014; Nordstrom et al., 2015). Les minéraux secondaires peuvent
apparaitre sous formes de phases solides cristallines ou amorphes apres I'altération chimique des

minéraux primaires. Les principaux mécanismes réactionnels qui controlent la formation des
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minéraux secondaires sont la précipitation et la dissolution (e.g., Blowes et al., 2014; Jambor,
1994). Leur formation est influencée par des conditions géochimiques spécifiques, telles que le pH
de la solution, I’indice de saturation, le potentiel redox et la température, qui dictent la spéciation
et la précipitation des phases minérales (e.g., Lindsay et al, 2015; Pabst, 2011). Aussi, les
matériaux exploités peuvent étre constitués de minéraux primaires frais et des produits d'oxydation
qui ont été formés par des processus géologiques. Cependant, pour un DMA, tous ces constituants
sont considérés comme « assemblage primaire », car formés avant le traitement des minerais et

leur I'élimination comme rejets (Jambor et Blowes, 1998; Lindsay et al., 2015).

Plusieurs groupes de minéraux secondaires ont été indentifiés sur les sites contaminés par le DMA.
Ces phases secondaires peuvent inclure des oxydes, hydroxydes, sulfates, carbonates, et
phyllosilicates néoformés ou transformés telle que la chlorite, dont la présence est indicative des
processus d'oxydation et de neutralisation acide au sein des résidus miniers (e.g., Dold, 2014;

Jambor et al., 2003; Lottermoser, 2010; Nordstrom et al., 2015).

La solubilit¢ des minéraux secondaires est variable. Parmi les plus solubles, les minéraux
secondaires de sulfate de fer sont parmi les plus rencontrés, tels que la mélantérite, la rozénite, la
szomolnokite, la sidérotil et la ferrohexahydrite (Blowes et Ptacek, 1991). En plus des sulfates de
fer, on trouve fréquemment des sulfates d’aluminium et de magnésium tels l'epsomite et
'hexahydrite (Blowes ef al., 2014). Sont également présents des minéraux sulfatés moins solubles
comme le gypse et la jarosite, ainsi que la schwertmannite, un hydroxysulfate souvent observé
comme précipité initial dans le DMA (Bigham et Nordstrom, 2000). Aussi, l'oxydation des sulfures
de fer peut produire de la goethite et de la Iépidocrocite, peu solubles et fréquemment trouvés sur

les sites affectés par le DMA.

En outre, les études de caractérisation realisées sur des sites fortement oxydés ont permis
d’identifier de nombreux minéraux secondaires, notamment le gypse, la goethite, la jarosite,
I’alunite, la starkeyite et du soufre natif (e.g.,Blowes et al., 2014; Moncur et al., 2005). La présence
des minéraux secondaires peut fortement influencer les concentrations en fer et autres métaux au
travers de réactions de précipitations (e.g.,.Blowes et al., 2014; Dold, 2010; Stumm et Morgan,
1996).

Sur les sites miniers oxydés, les minéraux secondaires se forment principalement a la suite de

I’oxydation des sulfures métalliques (notamment la pyrite, chalcopyrite, sphalérite, galéne) en
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présence d’eau et d’oxygene. Ce processus libére des ions métalliques (Fe**, Cu?", Zn*", Ni*, etc.)
et du sulfate, entrainant la précipitation de phases secondaires telles que les oxyhydroxydes de fer
(goethite, ferrihydrite, schwertmannite), les sulfates hydratés (jarosite, mélantérite) et les
carbonates secondaires (sidérite, malachite) selon les conditions locales de pH et de potentiel redox
(e.g., Blowes et al., 2014; Nordstrom, 2011). Ces phases secondaires constituent une signature
minéralogique des conditions géochimiques passées et présentes, tout en exercant un controle
significatif sur la mobilité des €léments traces et la qualité de I’eau interstitielle (e.g., Jambor et al.,
2000a; Lindsay et al., 2015). Les minéraux secondaires entretiennent trés souvent un role
ambivalent. Certains oxyhydroxydes de fer et d’aluminium (goethite, ferrihydrite, schwertmannite)
possédent une grande surface spécifique et peuvent adsorber efficacement les métaux et
métalloides tels que As, Zn, Cu, Ni et Pb, jouant ainsi un réle de piégeage (Blowes et al., 2014).
Cependant, sous certaines conditions de pH et Eh (zones d’oscillation de la nappe ou du front
d’oxydation), ces phases peuvent devenir instables et se redissoudre, relarguant les métaux
précédemment fixés, provoquant le relargage progressif des métaux constitutifs et piégés (e.g.,
Courtin-Nomade et al., 2012; Elghali et al., 2021; Jamieson et al., 2015). Ainsi, la dynamique de
formation et de dissolution des minéraux secondaires formés dans la zone non saturée et capillaire
des résidus joue un rdle déterminant dans le controle des flux saisonniers de métaux dissous (e.g.,

Canovas et al., 2016; Gier¢ et al., 2003; Kim et Kim, 2004; Ortiz-Castillo et al., 2021).

Des études menées au site de Waite Amulet ont démontré que le stockage et la libération des
métaux dans les phases secondaires contrdlent fortement la chimie des eaux interstitielles,
notamment par des mécanismes de précipitation, dissolution et coprécipitation des oxyhydroxydes
de fer et des sulfates secondaires (e.g., Blowes et al., 2014; Blowes et Jambor, 1990). De méme,
des travaux récents a des sites miniers abandonnés au Canada et au Québec montrent également
cette influence des minéraux secondaires sur la mobilit¢é des métaux dissous dans les zones

influencées par AMD (e.g., Lindsay et al., 2015; Moncur et al., 2005; Nordstrom et al., 2015)

Sur les sites oxydés abandonnés, les profils verticaux de Fe, de S sous forme sulfure et de S sous
forme sulfate dans les résidus témoignent de la position du front d’oxydation, souvent matérialisée
par un augmentation du fer et sulfate des minéraux secondaires et une chute des sulfures primaires.
Les travaux entre autres de Blowes ef al. (1991) et Lindsay et al. (2015) ont montrés que
I’accumulation de goethite, jarosite et/ou schwertmannite a cette interface traduit des conditions

transitoires entre oxydation et réduction. Ces minéraux secondaires servent donc d’indicateurs
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géochimiques de la profondeur du front réactif et de 1’efficacité des systémes de confinement tels

que les CEBC (e.g., Dold, 2010; Genty ef al., 2016; Jambor, 1994).

La présence et la stabilit¢ des minéraux secondaires sont déterminantes pour la durabilité de la
restauration (e.g., Elghali et al., 2021; Jamieson et al., 2025). Dans le cas d’une restauration
utilisant une barri¢re a I’oxygene telle que la CEBC ou la NPS, la stabilité des phases ferriques,
notamment la goethite et la jarosite, est fortement controlée par les conditions redox locales
influencées par ’humidité, I’apport d’oxygene et la saturation en eau. Par exemple, des couvertures
organiques ou saturées tendent a créer des conditions réductrice au niveau des rejets qui favorisent
la dissolution de phases comme la goethite et la jarosite, tandis que des conditions plus oxydantes
favorisent la formation et la persistance des minéraux secondaires. Ceci a été¢ observé dans des
¢études canadiennes sur résidus oxydés sous couverture organique (Beauchemin et al., 2018) et est
cohérent avec des mécanismes généraux de géochimie des oxydes ferriques dans les
environnements DMA (e.g., Blowes et Jambor, 1990; Dold, 2014). Ainsi, dans les environnements
affectés par le DMA, des phases secondaires telles que la jarosite, la schwertmannite et d’autres
oxyhydroxydes ferriques forment souvent un puits temporaire pour les métaux et les sulfates. Bien
que ces minéraux puissent étre relativement stables sous conditions oxydantes et a pH acide,
plusieurs études expérimentales et de terrain montrent que leur stabilité dépend fortement des
conditions de saturation et des parametres géochimiques locaux (pH, Eh, saturation par rapport aux
phases). Lorsque ces conditions se modifient, par exemple lors d’une baisse du niveau de la nappe
phréatique ou d’un changement du régime hydrologique, certaines phases secondaires peuvent
devenir sous-saturées et commencer a se dissoudre, libérant ainsi de maniére retardée des métaux
et des sulfates dans les eaux interstitielles (e.g., Blowes ef al., 2014; Germain ef al., 2004; Lessard
et al., 2018; Skousen et al., 2019). Les minéraux secondaires constituent donc un réservoir
dynamique de métaux, jouant un réle tampon dans 1’évolution post-restauration de la chimie des
eaux interstitielles (e.g., Blowes et al., 1991; Jambor, 1994; Moncur et al., 2014; Zhang et al.,
2023).

2.2.4 Microbiologie du DMA

L’implication des microorganismes dans la formation du drainage minier acide a été reconnue des
le début du XXe siecle avec la découverte infirmée que certaines bactéries pouvaient tirer leur

énergie de 1’oxydation de composés inorganiques, tels que le fer et le soufre (e.g., Johnson et
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Hallberg, 2003; Nordstrom et Alpers, 1997). Bien que l'oxydation des minéraux sulfureux se
déroule suivant un mécanisme réactionnel chimique, les microorganismes jouent un role important
dans la génération du DMA. Il apparait clairement aujourd’hui que ces bactéries peuvent servir de
catalyseurs dans les réactions d'oxydation de la pyrite et d’autres sulfures. (e.g., Edwards et al.,
1998; Schrenk et al., 1998). De nombreuses communautés microbiennes acidophiles sont ainsi
retrouvées a la surface des rejets miniers, notamment dans les stériles et les résidus de

concentrateurs, ou elles participent activement aux processus de génération du DMA (e.g., Baker

et Banfield, 2003; Méndez-Garcia et al., 2015).

Dans des conditions optimales, ces bactéries peuvent influencer les concentrations des métaux dans
les eaux de drainage minier. Leur impact dans formation ou I’atténuation du DMA peut étre directe,
par exemple par oxydation des sulfures (Acidithiobacillus thiooxidans ou Thiobacillus thioparus),
ou encore de facon indirecte, par oxydation du fer ferreux en fer ferrique (Acidithiobacillus
ferrooxidans et Leptospirillum ferrooxidans) (e.g., Johnson et Hallberg, 2003; Nordstrom, 2011).
Par ailleurs, en condition anaérobies, certaines bactéries, dont les sulfato-réductrices, peuvent
réduire le sulfate en sulfure dissout et former des sulfures métalliques insolubles (e.g., Muyzer et
Stams, 2008; Neculita ef al., 2007). Les processus microbiens dominants dans les environnements
miniers, responsables a la fois de la mobilisation et de I’atténuation des métaux toxiques, ont fait
I’objet de nombreuses études intégrant des approches géochimiques et microbiologiques (e.g.,

Baker et Banfield, 2003; Méndez-Garcia et al., 2015).

Dans un DMA, I’ion Fe*" est un accepteur d'électrons trés répandu (équations 2.4 et 2.9). Cette
réaction d’oxydation est fortement influencée par les micro-organismes qui accélerent la vitesse
d'oxydation de Fe** en Fe’" (Schrenk et al, 1998). Plusieurs études ont indiqué que
Acidithiobacillus ferrooxidans est I'espéce dominante qui influence la cinétique de dissolution des
sulfures métalliques. L’espece AT. Ferrooxidans est considérée comme typique des milieux oxydés
car sa croissance est rapide en milieu de culture fait a base de drainage minier (e.g., Ehrlich et al.,
2002; Nordstrom et Southam, 1999). Egalement, d’autres espéces telles que Leptospirillum
ferrooxidans ont été détectées dans les milieux naturels a faible pH (Edwards, 1999). Aussi, la
vitesse d’oxydation de la pyrite est généralement contrdlée par 1'étape d'oxydation Fe*" en Fe*'.
L’oxydation du Fe?* en Fe** est fortement contrdlée par le pH et par I’activité microbienne. A pH
neutre a alcalin, I’oxydation abiotique du Fe?* peut étre relativement rapide, mais la faible solubilité

du Fe** entraine sa précipitation rapide sous forme d’oxyhydroxydes ferriques, limitant ainsi son
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role comme oxydant des sulfures. En revanche, dans les environnements acides typiques du
drainage minier acide (généralement pH < 4-5), des microorganismes acidophiles oxydants du fer,
tels qu’Acidithiobacillus ferrooxidans ou Leptospirillum spp., accélérent considérablement
I’oxydation biologique du Fe®*" et assurent la régénération du Fe** dissous, favorisant ainsi

I’oxydation indirecte des sulfures (Nordstrom et al., 2015; Johnson & Hallberg, 2005).

La Figure 2.3 illustre une cinétique typique d’oxydation bactérienne du Fe** obtenue dans des
conditions expérimentales controlées en laboratoire, généralement réalisées en systémes batch
enrichis en bactéries acidophiles oxydantes du fer et maintenus dans des conditions acides
favorables a leur activité (souvent pH entre 1,5 et 3,5 selon les espéces et les conditions
expérimentales). La diminution progressive du Fe?" avec le temps refléte sa conversion biologique
en Fe*", un oxydant secondaire clé¢ dans les mécanismes de génération du drainage minier acide
(Nordstrom et al., 2015). (Nordstrom et al., 2015)
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Figure 2.3 Courbe typique d'oxydation du Fe** (Nordstrom et al., 2015)

2.2.5 Drainage neutre contaminé

Le drainage neutre contaminé (DNC) désigne les eaux de drainage dont le pH est compris entre 6
et 9,5, et qui contiennent des espéces chimiques dissoutes, notamment du SO42 et des métaux
dissous issus de I'oxydation des minéraux sulfureux et dont les concentration dépassent les critéres
réglementaires (Nordstrom et al., 2015). Le DNC apparait dans des milieux ou I’acidité associée a
I’oxydation des sulfures a été suffisamment tamponnée par les carbonates et autres minéraux

neutralisants pour maintenir le pH a des valeurs neutres.
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Les mécanismes et les conditions de formation du DNC sont variés et dépendent des interactions
entre processus d’oxydation des sulfures et neutralisation géochimique (e.g., Blowes et al., 2014;
MEND, 2004b; Plante, 2010). D’abord, I’oxydation des minéraux sulfurés généere de 1’acidité, des
métaux et du sulfate, mais les réactions avec les minéraux neutralisants de la gangue peuvent
tamponner le pH des eaux interstitielles prés de la neutralité, favorisant ainsi I’atténuation partielle
de certains ¢léments dissous (Amos et al., 2015; Nordstrom, 2011). Toutefois, lorsque le pH est
tamponné a des valeurs proches de la neutralité, plusieurs métaux dissous notamment Cd, Co, Mn,
Ni et Zn peuvent demeurer mobiles et atteindre, voire dépasser, les normes de qualité des eaux,
leur précipitation sous forme d’hydroxydes ou de carbonates nécessitant généralement des
conditions plus alcalines (Blowes et al., 2014; Stumm et Morgan, 1996). Par exemple, le zinc et le
nickel requierent généralement des conditions modérément a fortement alcalines pour précipiter,
bien que leur solubilité effective dépende fortement de la spéciation aqueuse et des phénomenes de

complexation (e.g., Lindsay et al., 2015; Nordstrom, 2011)

Un drainage minier neutre (DNC) peut s’installer ( Bussiére et al., 2004 ; Awoh et al., 2013 ;
2014):
- apres "oxydation de minéraux tels que la sphalérite (éq. 2.10) et la galéne (éq. 2.11) qui

sont des sulfures non générateurs d'acide suivant les réactions ci-dessous :

1
ZnS + 2 0z + 2H* - Zn?* + S+ H,0 (2.10)
PbS+20, — Pb%* +S+ 50,2~ (2.11)

- apres ’installation d’une barriere a I’oxygene limitant 1’apport en Oz, mais la présence de
Fe** dissous peut soutenir une oxydation indirecte et la mobilisation de métaux, sans

production d’effluent acide (Bussiere et al., 2004).

- Aussi, dans certaines conditions, un recouvrement en eau sur des résidus sulfureux peut
générer un DNC. En effet, des essais en laboratoire ont montré que pour des couvertures
d'eau stagnantes, les concentrations de métaux dissous (Cu, Fe, Ni, Pb et Zn) étaient
généralement faibles et le pH se maintenait prés de la neutralité, tandis que pour des
couvertures une eau agitée (avec remise en suspension de particules), les teneurs en sulfates

et métaux étaient plus élevées (Awoh et al., 2013 ; 2014)
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2.3 Méthodes de restauration de sites oxydés

Cette section met ’accent sur deux méthodes reconnues pour limiter le transport d’oxygene vers
les résidus oxydés et générateurs d’acide. L objectif de ces méthodes est de réduire 1’alimentation
en O: de la zone réactive ou ’oxydation des sulfures entretient la production d’acidité et la
mobilisation des métaux. La revue met 1’accent sur la couverture monocouche combinée a une
nappe phréatique surélevée (NPS) et les couvertures a effet de barricre capillaire (CEBC), puisqu’il
s’agit de deux méthodes particulierement pertinentes dans le contexte de cette étude. D une part,
elles visent directement le contrdle du principal mécanisme de génération du drainage minier acide,
soit 1’acces de I’oxygene aux résidus sulfureux réactifs. D’autre part, elles représentent des
approches largement étudiées et appliquées au Québec et au Canada pour la restauration des résidus
générateurs d’acide, incluant des contextes climatiques comparables au site du projet . Enfin, ces
méthodes influencent directement les conditions hydriques et hydrogéochimiques (degré de
saturation, position de la nappe, diffusion de I’oxygéne, conditions redox), lesquelles sont au cceur
des mécanismes ¢tudiés dans ce travail et susceptibles de contréler 1’évolution de la qualité des

eaux en phase post-restauration.

2.3.1 Nappe phréatique surélevée avec une couverture monocouche

La nappe phréatique surélevée (NPS) avec recouvrement monocouche (Figure 2.4), a été décrite
pour la premiére fois dans le rapport de SENES (MEND Report 2.17.1, 1996) comme une méthode
alternative aux couvertures multicouches pour contréler le DMA en maintenant les résidus
sulfureux saturés ou proches de la saturation afin de limiter I’apport d’oxygene dans les matériaux
réactifs

La méthode repose sur le fait que I’oxygene diffuse beaucoup moins dans 1’eau que dans le gaz, si
bien qu’un matériau minéralogiquement réactif maintenu saturé présentera des taux d’oxydation
beaucoup plus faibles que lorsqu’il est exposé a 1’air. Dans cette approche, le niveau de la nappe
phréatique est volontairement surélevé de maniere a ce que les résidus potentiellement oxydables
restent en quasi-saturation permanente, diminuant ainsi I’infiltration de 1’oxygéne vers les sulfures.
Une couverture monocouche (souvent fait de matériaux granulaires tels que sable ou gravier, ou
résidus non oxydables) est alors placée au-dessus des rejets sulfureux et/ou oxydés comme
protection contre 1’évaporation et 1’érosion, tout en favorisant la maintien de la saturation prés de

la surface (e.g., Bussiere et Guittonny, 2021; Bussiére et al., 2022).
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En outre, I’application de la technique de NPS recommande généralement de placer la nappe a une
profondeur telle que la zone réactive reste saturée ou proche de saturation. Pour des résidus non
oxydés, on recommande une nappe inférieure ou égale a /2 AEV (Air Entry Value) sous la surface
(Ouangrawa et al., 2006), alors que pour des résidus oxydés, idéalement on suggere au contact
direct entre les matériaux réactifs et la couverture (Pabst, 2021). La spécificité de chaque site minier

va déterminer le design de la méthode.
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Figure 2.4 Modg¢le conceptuel d'une nappe phréatique surélevée dans les résidus réactifs pour

réduire le drainage minier acide (Aubertin ef al., 2002; Bussicre et al., 2004).

La figure 2.4, adaptée d’ Aubertin et al. (1999), est une illustration de la technique de NPS. Plusieurs
travaux en laboratoire, de terrain et de modélisation ont été réalisés pour expérimenter cette

approche dans le cadre de la restauration de rejets oxydés et pour controler le DMA.

L’un des cas les plus documentés est I’application d’une couverture monocouche avec NPS au site
abandonné d’ Aldermac Mine (Québec, Canada). Ce site a généré d’importantes quantités de DMA
avant restauration du fait de dépdts massifs de résidus sulfureux sans confinement adéquat
(Magsoud et al., 2022). Dans le cadre de la restauration (2008-2009), une couverture monocouche
granulaire d’environ 1 m d’épaisseur a été installée sur des zones confinées par des digues étanches,
avec une nappe piézométrique maintenue au-dessus de D’interface résidus/couverture.
L’installation s’est faite sur la zone nord du site, avec un réseau de piézometres pour surveiller les
niveaux d’eau et la chimie des eaux. Les résultats de surveillance hydrogéochimique ont montré
que le systéme a maintenu les résidus sous saturation permanente, la production additionnelle de
DMA a été efficacement controlée, et la qualité des eaux souterraines montrait une amélioration

progressive apres I’installation . Les mesures piézométriques ont montré que le systéme maintient
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en permanence les résidus sous la nappe, empéchant ainsi I’oxydation supplémentaire des sulfures
(Guide de bonnes pratiques en restauration miniere dans un contexte de changements climatiques,

2022).

Dans le cadre de la restauration du site de Manitou (Québec, Canada), une monocouche de résidus
non acidogénes provenant de la mine Goldex a été déposée sur les résidus sulfureux afin de
rehausser la nappe phréatique et de maintenir un degré de saturation élevée des matériaux réactifs,
limitant ainsi I’oxydation des sulfures et la génération de DMA (e.g., Demers et al., 2009; Ethier

et al., 2018a; Maqgsoud et al., 2016).

Bien que la nappe phréatique surélevée (NPS) combinée a un recouvrement monocouche réduise
I’apport d’oxygeéne en maintenant un degré de saturation élevée dans les résidus et en limitant ainsi
I’oxydation des sulfures et la génération de DMA (e.g., Aubertin, Bussic¢re et Bernier, 2002;
Ouangrawa ef al., 2010), sa performance demeure fortement controlée par la position de la nappe.
Une baisse piézométrique (saisonniére/interannuelle) peut entrainer une désaturation, accroitre la
diffusion de I’oxygene et favoriser une reprise de 1’oxydation sous la monocouche (e.g., Ethier,
2018; Pabst et al., 2018). Ainsi, cette approche nécessite un suivi hydrogéologique rigoureux a
long terme, incluant I’instrumentation, 1’analyse continue des conditions hydriques et, au besoin,
des interventions de gestion des eaux afin d’assurer sa performance (Mine Environment Neutral

Drainage (MEND), 2004a)

Par ailleurs, méme si I’oxydation est atténuée, des risques géochimiques a long terme peuvent
subsister, notamment la mobilisation et ou la lixiviation de certains éléments selon les conditions
redox, le pH et les fluctuations hydrologiques, justifiant une surveillance prolongée (e.g., Maqsoud
etal.,2022; Rey et al., 2020). Les observations expérimentales confirment le réle clé de la position
de la nappe dans la réduction du flux d’oxygene et du DMA dans les dispositifs NPS avec
monocouche (Broda et al., 2021; Demers et al., 2013), ainsi que les modélisations numériques
soulignent I’importance de la nappe comme parametre déterminant de performance. Enfin, certains
designs intégrent des matériaux fins a forte rétention d’eau pour maintenir la saturation lors
d’abaissements temporaires et ['usage de résidus désulfurés non générateurs d’acide comme

monocouche peut renforcer I’effet barriére a I’oxygeéne (Demers et al., 2008).
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2.3.2 Couvertures avec effets de barriére capillaire

Les couvertures a effet de barricre capillaire (CEBC) sont des systémes multicouches congus pour
limiter la migration de 1’oxygéne jusqu’aux résidus sulfureux, afin de réduire I’oxydation des
sulfures et ainsi limiter la génération de drainage minier acide (DMA) (e.g., (Aubertin et al., 1995).
Les CEBC sont une autre approche de restauration qui consiste a recouvrir les résidus réactifs de
plusieurs types de sols ou matériaux géosynthétiques (e.g., Aubertin et al., 1995; Clément, 2023;
Pabst et al., 2018).

La performance d’une CEBC dépend du maintien d’un degré minimal de saturation (Sr) dans la
couche de rétention d’eau (généralement Sr > 85 %), seuil au-dela duquel la conductivité gazeuse
demeure fortement réduite, limitant ainsi le transport diffusif de ’oxygeéne. Le maintien de cette
condition hydrique est essentiel pour assurer le fonctionnement attendu de la couverture et la
validité des résultats obtenus lors de ’essai. (e.g., Aubertin et al., 2015; Mine Environment Neutral
Drainage (MEND), 2001b; Nicholson et al., 1989). La technique est utilisée en climat humide pour
limiter la migration des gaz vers les résidus miniers réactifs (e.g., Aubertin et al., 2000; Bussicre,
Aubertin, et al., 2003; Kim et Benson, 2004).

La technique de couverture a effet de barriere capillaire repose sur le contraste des propriétés
hydriques entre des matériaux superposés en conditions non saturées. Lorsqu’un matériau fin est
placé au-dessus d’un matériau grossier, la différence de succion a I’interface limite le transfert de
I’eau vers la couche sous-jacente, créant une barriére capillaire efficace (e.g., Bussiere et al., 2015;
Ross, 1990). En pratique, une CEBC est constituée de plusieurs couches de matériaux de
granulométries contrastées (généralement trois a cinqg), chacune remplissant des fonctions
spécifiques liées au contrdle hydrique et gazeux (e.g., Bussiére ef al., 2009; Nicholson et al., 1989)

(Figure 2.5).
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Figure 2.5 Schéma d’une CEBC (tiré de Demers et Pabst, 2021)

Par exemple, pour une CEBC de trois couches, la couche en profondeur est généralement constituée
de matériel grossier et sert a créer une rupture capillaire (bottom capillary break layer ou bottom
CBL). Une couche composée de particules fines avec une faible conductivité hydraulique saturée
(ksat) est insérée au centre et joue un role de rétention d’humidité (moisture retaning layer ou MRL).
Enfin, une couche protectrice formée de grains grossiers (upper CBL) est placée par-dessus la
surface pour limiter 1’évaporation (e.g., Aubertin, 1995; Bussiere, 1999; Bussicre et Guittonny,
2020). Dans le cas d’'une CEBC a cinq couches, deux couches supérieures (couche de surface et
couche de protection) apportent une protection supplémentaire contre les phénomenes naturels. Le
nombre de couches et leurs matériaux peuvent varier en fonction de la situation; certaines couches
peuvent &tre combinées et avoir plus d'un role (Demers et Pabst, 2021). La figure 2.5 présente une
CEBC typique de cinq couches avec deux couches protection (Protection Layer et Surface Layer)
placées par-dessus la couche CBL. Lors d’un écoulement vertical entre les couches vers la MRL,
les différentes propriétés hydrauliques non saturées des trois couches créent un effet de barricre
capillaire qui maintient une saturation élevée (> 85%) dans la MRL, ce qui limite significativement

les flux d’oxygene (e.g., Bussiére, 1999; Nicholson et al., 1989).

Les méthodes de restauration par CEBC ou NPS avec couverture monocouche ont démontré une

efficacité dans la réduction des flux d’oxygeéne vers les rejets. Cependant, ces techniques ne
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garantissent pas nécessairement une bonne qualité des effluents, parce que d’autres processus
géochimiques et hydrologiques peuvent continuer a générer des contaminants méme avec un apport

d’oxygéne réduit (e.g., Blowes et al., 2014; Jamieson et al., 2015; Nordstrom, 2011)

Sur des sites miniers ou les résidus ont déja été exposés longtemps a 1’air avant la mise en place de
la CEBC, la géochimie interstitielle des résidus est déja altérée caractérisée par un pH faible et une
accumulation de métaux et de sulfates dans les eaux interstitielles (e.g., Blowes et al., 2014; Dold,
2010). Dans ces matériaux préoxydés, les processus d’oxydation indirecte et la dissolution de
minéraux secondaires peuvent se poursuivre apres 1’installation du recouvrement, tandis que les
eaux interstitielles déja contaminées continuent de migrer vers 1’extérieur (e.g., Jamieson et al.,
2015; Nordstrom, 2011). Par exemple, sur le site Lorraine (Témiscamingue) au Québec, méme
apres la mise en place d’une CEBC et une réduction des flux d’oxygene en dessous de I’objectif
de design (20-40 g O2/m?/an), I’eau de sortie des drains avant traitement passif ne respecte toujours
pas les critéres de rejet québécois, malgré une amélioration hydrogéochimique notable avec le
temps. Cela illustre bien que la CEBC seule ne suffit pas a rétablir une bonne qualité d’effluents a

court terme (e.g., Bussiere ef al., 2009; Genty et al., 2016).

Des expériences contrdlées en colonne réalisés par Clément (2023) ont montré que ’ajout de
matériaux modifiés (par ex. amendements alcalins comme la dolomie ou géocomposite
bentonitique) peut améliorer la qualité de I’eau en diminuant certaines concentrations métalliques,
mais méme avec ces modifications, les concentrations des sulfates restaient élevés sur de longues
périodes (> 900 mg/L pendant plus d’un an). Egalement, des travaux de modélisation numérique
couplant la migration d’eau, le transport de I’oxygene et les réactions géochimiques ont montré
que sur des résidus oxydés a 1’origine, une CEBC seule peut limiter I’oxygeéne, mais n’¢limine pas
complétement la production de contaminants dans 1’effluent, surtout a court terme, car les réactions
internes et les gradients chimiques continuent d’entrainer des concentrations élevées de métaux et

de sulfates (e.g., Blowes et al., 2014; Molson et al., 2008)

2.4 Outils de caractérisation post-restauration de sites oxydés

I1 peut étre difficile d’évaluer le comportement d’un site restauré tel qu’un parc a résidus oxydé et
de suivre I’efficacit¢ d’un recouvrement a grande échelle. Bien que ce suivi soit réalisable et
obligatoire selon la loi, a ’aide d’une instrumentation appropriée (teneur en eau, flux d’oxygene,

qualité des eaux), il demeure coliteux et opérationnellement exigeant (e.g., Aubertin et al., 2015;
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Bussiére et al., 2021). Cette présente quelques outils utilisés pour évaluer les sites oxydées

restaureés.

Les modeles physiques et les essais en laboratoire (colonnes, lysimétres) constituent des outils
regulirement utilisés permettant de reproduire les conditions non saturées et d’évaluer les
mécanismes de transfert hydrique et gazeux dans les recouvrements (e.g., Aubertin, Bussiére et
Bernier, 2002; Stormont et Anderson, 1999). Par ailleurs, les modéles numériques couplant
I’écoulement de 1’eau, le transport de 1’oxygeéne et les réactions géochimiques permettent
également de mieux comprendre le comportement hydrogéochimique des recouvrements et
d’évaluer I’efficacité des mesures de restauration ainsi que 1’évolution a long terme du drainage
minier (e.g., Amos et al., 2015; Molson et al., 2005, 2008 ; El-Affani et al., 2025) . En complément,
les approches de caractérisation minéralogique et géochimique demeurent essentielles pour évaluer
le risque environnemental a long terme et comprendre la distribution spatiale des contaminants
dans les résidus miniers, notamment par I’identification des phases secondaires et des processus de
rétention ou de remobilisation des métaux (Blowes et al., 2014; Dold, 2010; Ministére de

I'Environnement et de la Lutte contre les changements climatiques (MELCCC), 2020).

2.4.1 Essai cinétique en colonnes laboratoire

Les essais cinétiques sont tres souvent utilisés pour 1’évaluation du comportement géochimique
des rejets miniers et pour suivre la qualité de I'eau dans différents contextes. Plusieurs types d’essais
cinétiques sont utilisés dans 1’industrie miniere pour le controle et le suivi du DMA, chacun
présentant des avantages et inconvénients (Bouzahzah ef al., 2014; Lapakko, 2002; MEND, 2001b,
2009). Les principaux essais cinétiques réalisés en laboratoires sont les cellules d'humidité et les
colonnes. En plus de ces essais en laboratoire, les essais sur parcelles de terrain sont couramment
utilisés pour la prédiction du DMA (Plante et al,, 2021; Mine Environment Neutral Drainage
(MEND), 2009). Les parametres généralement suivis incluent le pH, ’acidité/alcalinité, les
concentrations en sulfates, ainsi que les métaux et métalloides dissous dans les eaux de lixiviation,
puisqu’ils constituent des indicateurs clés de I’intensité des réactions d’oxydation des sulfures et
du potentiel de génération du DMA (Paktunc, 1999; MEND, 2009; Dold, 2017). Le suivi de ces
parametres permet également d’apprécier I’efficacité des stratégies de restauration ou de limitation
du DMA, notamment en évaluant leur capacité¢ a réduire la mobilisation des contaminants et a

améliorer la qualité des eaux générées (Demers ef al., 2015; Bussicre et al., 2009). Par ailleurs,
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certains essais cinétiques instrumentés permettent de quantifier la consommation d’oxygene et de
suivre I’évolution des concentrations de gaz interstitiels, principalement O: et CO-, fournissant
ainsi des informations essentielles sur 1’intensité des processus d’oxydation des sulfures, I’activité
biogéochimique et I’efficacité des mécanismes limitant le transport diffusif de I’oxygene dans les
systémes restaurés (Elberling et al., 1994; Meldrum et al., 2001; Dagenais et al., 2005). Dans la
pratique, les essais cinétiques consistent a soumettre les matériaux échantillonnés a des cycles de
mouillage et séchage pendant une longue durée, puis a suivre les changements dans la qualité des
lixiviats et dans la minéralogie des matériaux sujets a I’essai (e.g., Lottermoser, 2015; MEND,

2009; Villeneuve, 2004).

Pour le contexte de cette étude, nous ne présenterons que les essais cinétiques en colonnes de
laboratoire. Les essais cinétiques en colonnes de laboratoire sont réalisés a partir des montages de
colonnes fabriqués de PVC ou plexiglas, dans lesquels on introduit des rejets miniers. Plusieurs
types d’essais en colonne sont disponibles avec des diamétres entre 5 a 60 cm, des hauteurs variant
de 60 2 300 cm et la quantité du matériel utilisé pouvant atteindre plus d’une tonnes (e,g., Aubertin,
Bussiére et Bernier, 2002; MEND, 1991; Morin et al., 1997). Le but principal des essais en colonne
laboratoire est de simuler les conditions du terrain afin de déterminer le taux de production d’acide,
de suivre la qualité de ’eau et a consolider les résultats des essais statiques (e.g.,Aubertin, Bussicre
et Bernier, 2002; Benzaazoua et al., 1998). On applique ensuite un ringage (continu ou discontinu),
avec de I’eau distillée ou une autre solution aqueuse qui est récupérée apres un temps de drainage
plus ou moins long au bas de la colonne (Villeneuve, 2004). Dans certains cas, un niveau d’eau (ou
une pression/succion d’eau correspondante) peut €tre maintenu a un endroit précis par rapport a la
base de la colonne (e.g., Benzaazoua et al., 2004; Bouzahzah et al., 2014). Les colonnes peuvent
étre instrumentées a différentes hauteurs dans la colonne, permettant ainsi de mesurer certaines
parameters des rejets a caractériser (e.g., Aachib, 1997; Aubertin et al., 1995). D’autres parametres
comme le niveau de la nappe d’eau, le débit d’écoulement et I’inoculation de microorganismes
peuvent également €tre expérimentés ou contrélés (Aachib et al., 1993; Bussiére et al., 1997). Les
essais en colonne de laboratoire ont I’avantage de pouvoir tester des scénarios de restaurations pour
la prévention du DMA (e.g., Dagenais, 2005; Demers, 2008; Ouangrawa et al., 2010). Bien que
ces essais permettent d’évaluer le taux d’oxydation-neutralisation minéraux engagés dans le

processus réactionnel, il est important de s’assurer que les minéraux solubles dans les conditions
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de I’essai ont été lessivés avant d’arréter I’expérience (Aubertin, Bussiére et Bernier, 2002). La

figure 6 montre I’exemple de colonnes d’essai au laboratoire.

Senseur
d’oxygéne
I _ Réservoir
Soaet dair
ke
“‘" N
o TDR (% H,0)
2=
-
L2
w3
LE= 0
th’ff' Tensiomeétre
gy
5 3
¢ _‘;% Plaque en
> A: ¢ que Poumon
A

+
Figure 2.6 Schéma de colonnes d’essai pour des rejets et pour 1’évaluation d’une couverture

multicouche (tiré¢ de Villeneuve, 2004).

On retient que, les essais en colonnes constituent des modeles physiques de laboratoire permettant
de reproduire, a petite échelle et sous conditions controlées, certains processus hydrogéochimiques
observés sur le terrain. Leur principal intérét réside dans la possibilité de contrdler et de suivre les
paramétres clés influengant le comportement des matériaux étudiés. Selon les objectifs poursuivis,
ces essais sont utilisés pour évaluer le comportement géochimique des rejets miniers (e.g., Ethier,
2011; Wilson et al., 2018), tester des procédés de traitement du drainage minier (Amos et al., 2004;
Ben Ali et al., 2019) ou encore évaluer la performance de méthodes de restauration (e.g., Aubertin
et al., 1995; Demers et al., 2008; Pabst et al., 2017a). Les colonnes sont généralement
instrumentées afin de suivre 1’évolution des conditions hydriques et géotechniques, notamment la
teneur en eau volumique (0), la succion matricielle () et le degré de saturation (Sr), estimé a partir
de la teneur en eau volumique (0), de la porosité (n) (Larochelle. et al, 2019) et la courbe de

rétention d’eau (CRE) (Chapuis et al., 2007).
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Par ailleurs, pour un recouvrement de type CEBC, la configuration d’une colonne exige le maintien
d’un degré minimal de saturation (Sr >85 %) afin d’assurer un bon fonctionnement de la

couverture, essentielle pour la qualité de résultats de 1’essai (Aubertin et al., 1995.

Finalement, le démantélement des colonnes a la fin des essais, combiné a une caractérisation post-
expérimentale des matériaux, permet de confronter les observations directes aux mesures
enregistrées par les sondes et ainsi de valider les mécanismes interprétés durant 1’essai (e.g.,

Bussiére et al., 2004; Maqsoud ef al., 2009).

2.4.2 Caractérisations minéralogiques et géochimiques

Les données de caractérisations minéralogiques et géochimiques sont importantes dans le suivi
post-restauration notamment pour évaluer 1’évolution chimique des matériaux et 1’efficacité des
mesures de restauration (ex. couvertures, amendements, controle hydrique). Ces analyses
minéralogiques et géochimiques des rejets oxydés sont déterminantes dans la compréhension du
leurs comportements a long terme (e.g., Jambor, 1994; Seal II et Foley, 2002). La qualité des eaux
du DMA est liée aux réactions minéralogiques (e.g., Aubertin, Bussicre et Bernier, 2002; Plumlee,
1997). Plusieurs minéraux secondaires peuvent apparaitre lors de 1’oxydation des sulfures,
entrainant une séquestration temporaire ou permanente de certains métaux (e.g., Blowes et al.,
2014; Lindsay et al., 2015; Plumlee, 1997). La qualité des eaux d'exfiltration est la résultante des
mécanismes réactionnels qui gouvernent l'altération des sulfures, la neutralisation d’acide, de la
vitesse relative de ces réactions et de l'accessibilité des minéraux qui contribuent a ces réactions
(Mine Environment Neutral Drainage (MEND), 1996). La caractérisation minéralogique et
'analyse chimique peuvent permettre d’expliquer comment la signature chimique des eaux et des

solides associés a un gisement minéral sont intimement liées.

Dans un contexte de restauration minicre, les caractérisations minéralogiques et géochimiques
constituent des outils essentiels du suivi post-restauration puisqu’elles permettent d’évaluer
I’évolution des matériaux réactifs, la stabilité¢ des phases secondaires et I’efficacité des mesures de
contrdle du drainage minier acide (DMA), notamment les recouvrements, amendements et
stratégies de contrdle hydrique ((Ministére de I'Environnement et de la Lutte contre les
changements climatiques (MELCCC), 2020 ; Mine Environment Neutral Drainage (MEND),
2009; Aubertin et al., 2002). Le suivi post-restauration repose généralement sur une approche

intégrée combinant le suivi géochimique des eaux de surface et souterraines, la caractérisation
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minéralogique des matériaux en place ainsi que des essais cinétiques afin de relier I’évolution de
la qualité des eaux aux processus de dissolution, de précipitation, de neutralisation et de mobilité
des contaminants (Paktunc, 1999; Demers et al., 2015; Dold, 2017). Dans le contexte québécois,
les travaux menés par le groupe IRME-UQAT-Polytechnique ont démontré que I’évaluation de la
performance des systémes restaurés, notamment les couvertures avec effet de barriére capillaire
(CEBC), nécessite de coupler le suivi hydrogéologique, les mesures de saturation, les flux
d’oxygéne et la caractérisation géochimique afin de mieux comprendre les mécanismes controlant
I’évolution post-restauration des résidus réactifs (Dagenais et al., 2005; Bussiere et al., 2003;
Molson et al., 2008). Des travaux plus récents réalisés au Québec et au Canada montrent également
que I'utilisation de matériaux modifiés ou désulfurés dans les systémes de recouvrement peut
améliorer le contrdle de I’oxydation des sulfures et la performance a long terme des couvertures,
renforgant ainsi la pertinence d’une approche intégrée couplant caractérisation minéralogique, suivi
géochimique et modélisation hydrogéochimique réactive (Boulanger-Martel et al., 2021;

Larochelle et al., 2019; Maqgsoud et al., 2021).

Les techniques minéralogiques et microanalytiques, telles que la diffraction des rayons X (DRX),
la microscopie électronique a balayage couplée a la spectrométrie dispersive en énergie (MEB-
EDS), ainsi que les analyses synchrotron de type fluorescence X (u-XRF) et spectroscopie
d’absorption des rayons X (XANES/EXAFS), constituent des outils essentiels pour identifier les
phases primaires réactives (p. ex., sulfures résiduels) et les phases secondaires formées lors de
I’altération des rejets miniers (oxydes et oxyhydroxydes de Fe, sulfates secondaires, carbonates),
lesquelles contrdlent souvent la mobilité des contaminants et la chimie des eaux post-restauration
(Paktunc, 1999; Walker et al., 2005; Jamieson et al., 2015).(Walker et al., 2005) Ces approches
permettent également de suivre 1’évolution spatio-temporelle des assemblages minéraux en
réponse aux conditions hydrogéochimiques imposées par les mesures de restauration, notamment
les recouvrements limitant 1’intrusion d’oxygene, et de mieux comprendre les mécanismes de
dissolution, de passivation, de précipitation et de coprécipitation responsables des signatures

observées dans les eaux de drainage (Bussiere et al., 2003; Molson et al., 2008; Zhang et al., 2023).

2.4.3 Analyses synchrotron

Les analyses synchrotron, en particulier p-XRF et XANES, offrent un niveau de résolution

supplémentaire en permettant de déterminer 1’état d’oxydation et la spéciation fine des métaux et



37

métalloides (p. ex., As, Fe, S), établissant ainsi un lien direct entre minéralogie et géochimie,
essentiel pour comprendre les mécanismes de production ou d’atténuation du DMA dans les

systemes restaurés (Walker et al., 2005; Jamieson et al., 2015).

La compréhension approfondie des processus géochimiques et minéralogiques qui se produisent
au sein des rejets oxydés sous des couvertures dans le cadre de restauration, particuliérement apres
des décennies, reste un domaine de recherche actif et crucial pour optimiser la performance des
méthodes de restauration a long terme (Moncur et al., 2005). L'application de techniques avancées
basées sur le rayonnement synchrotron offre une opportunité unique d'investiguer la spéciation des
métaux et la minéralogie des phases solides a 1'échelle micrométrique (Carbone ef al., 2011). Cette
approche permet de caractériser les phases sulfurées et oxydées, offrant ainsi des informations
essentielles sur la stabilité géochimique des rejets et 1'efficacité de ces méthodes de restauration au
fil du temps (Lindsay et al., 2015). L'impact a long terme de ces couvertures sur la mobilité des
¢léments traces et la réactivité des minéraux résiduels n'est pas entiérement compris, nécessitant
des analyses détaillées des interactions complexes entre les rejets, les matériaux de couverture et
l'environnement hydrologique (Zhang et al., 2023). Dans le cadre de ce projet, ces techniques
offrent une approche de pointe pour comprendre les mécanismes de transformation minéralogique,
la distribution des concentrations des métaux et ainsi mieux évaluer la performance a long terme
du recouvrement. Elles apparaissent comme une alternative d’analyse de la spéciation des
contaminants (métaux) dans des phases minéralogiques complexes, y compris les phases amorphes

ou mineures difficilement détectables par d'autres techniques (Salvarredy-Aranguren ef al., 2008).

La présente section propose une revue actualisée des techniques basées sur le rayonnement
synchrotron appliquées a la caractérisation des rejets miniers oxydés et a I’évaluation des processus
controlant les concentrations des éléments traces dans un contexte de restauration. Bien que les
applications spécifiquement centrées sur des rejets oxydés sous CEBC demeurent encore limitées
dans la littérature, plusieurs travaux démontrent la pertinence de ces approches pour documenter
I’évolution minéralogique et géochimique des rejets restaurés. Les méthodes telles que la micro-
fluorescence X (u-XRF) et la spectroscopie d’absorption des rayons X (XANES/EXAF)
permettent d’obtenir une cartographie a haute résolution et une information de spéciation
essentielle pour identifier les phases porteuses (p. ex. oxyhydroxydes de Fe, sulfates secondaires)
et mieux comprendre les mécanismes d’immobilisation ou de relargage des contaminants (e.g.,

Loredo-Portales et al., 2020; Rahimabadi ef al., 2020; Zhang et al., 2023). Ainsi, I’intégration de
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ces outils contribue a renforcer I’interprétation des processus post-restauration et a soutenir
I’évaluation de I’efficacité a long terme des CEBC comme approche de gestion durable des résidus
miniers. Les analyses synchrotron, comme illustré par la figure 2.7 tirée de Sedigh et al. (2020),
reposent sur 1’utilisation de faisceaux de rayons X hautement collimatés et intenses permettant une

résolution spatiale et énergétique exceptionnelle.
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'
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Figure 2.7 Revue des applications synchrotron a la caractérisation des matériaux, spectrométrie

des rayons X, tirée de Sedigh et al. (2020)

La pXRF permet la cartographie ¢lémentaire a I’échelle micrométrique, offrant une visualisation
détaillée de la distribution des métaux (Fe, Zn, Ni, As, U) dans des matrices complexes comme les
résidus sulfureux. En paralléle, la spectroscopie XANES fournit des informations sur la spéciation
chimique et I’état d’oxydation des éléments, ce qui est crucial pour évaluer la stabilité des phases
ferriques secondaires et des minéraux porteurs de contaminants (e.g., Smieska et al., 2023; Yang
et Chen, 2025). Ces approches intégrées permettent de relier la composition élémentaire a la

dynamique géochimique du site Lorraine.

Au Canadian Light Source (CLS) a Saskatoon, la ligne de lumiere BioXAS-Imaging est un
beamline multi-résolution combinant cartographie par fluorescence X (XRF), ainsi que les
spectrométries d’absorption XAS (XANES/EXAFS), permettant de caractériser la distribution
¢lémentaire et la spéciation chimique des ¢léments lourds a haute résolution spatiale dans des
échantillons complexes. Le BioXAS-Imaging opére entre environ 5 et 21 keV et peut €tre utilisé
en modes macro et micro pour obtenir des cartes ¢lémentaires suivies de mesures u-XANES ciblées

sur des zones d’intérét identifiées dans les cartes XRF, ce qui rend possible I’identification des
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états d’oxydation et des phases minérales de contaminants a I’échelle micrométrique dans des

matrices hétérogenes (e.g., Canadian Light Source, 2025; Vu et al., 2024).

Ces capacités ont été exploitées pour étudier des contaminants métalliques dans des résidus miniers
et des tailings. Par exemple, Situm et al. (2020) ont développé une méthodologie de cartographie
par uXRF suivie de u-XANES pour déterminer la distribution et la spéciation chimique d’uranium
a tres faible concentration dans des résidus de I’installation de gestion des résidus de McClean Lake
(JEB TMF, Saskatchewan). Cette approche a mis en évidence la puissance combinée de la
cartographie élémentaire et de la spectroscopie d’absorption pour caractériser des especes
métalliques dans des matrices de déchets sulfatés complexes (e.g., Canadian Nuclear Safety

Commission, 2018; Foster et al., 2011; Hayes et al., 2014)

Plusieurs études ont utilis¢ des spectroscopies synchrotron (u-XRF, p-XANES, EXAFS) pour
déterminer la spéciation des ¢léments métalliques a 1’échelle micrométrique dans des rejets et sols
miniers oxydés (e.g., Hayes et al., 2014; Henderson et al., 2014; Nieva et al., 2019). Ces approches
permettent notamment d’identifier des phases secondaires d’oxyhydroxydes de fer et de manganése
qui jouent un role crucial dans ’immobilisation des métaux libérés par la dissolution oxydative des
sulfures (phyto- ou abiotiques) et de contraindre leurs environnements chimique et structuraux (eg.,

Bao et al., 2022; Lopes et al., 2021; Monico et al., 2020; Nieva et al., 2019).

Nicholls (2025) a utilisé la cartographie XANES et la microscopie de fluorescence X pour étudier
la spéciation du cobalt dans des résidus riches en pyrite, montrant que le Co est majoritairement
associé¢ a des phases ferriques secondaires, influengant ainsi sa mobilité. De méme, Hudson-
Edwards et al. (2013) ont utilis¢ des analyses synchrotron XANES pour caractériser la spéciation
de I’As dans des phases ferriques secondaires formées lors de D’altération de rejets miniers
(schwertmannite dans cette étude), démontrant le réle des oxyhydroxydes de Fe dans la

stabilisation des métaux en phase solide dans des environnements oxydés li€s aux rejets auriferes.

Dans le contexte de sites restaurés, les techniques synchrotron offrent un potentiel unique pour
explorer les interfaces critiques entre les zones oxydées et réduites des résidus. Elles permettent
notamment de déterminer si les métaux (Fe, Ni, Zn, Cu) sont piégés dans des phases ferriques
stables ou remobilisés dans la zone capillaire, et d’identifier les minéraux secondaires responsables

de la rétention du soufre et du fer.
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2.5 Suivi de la qualité des eaux post-restauration

La surveillance de la qualité de I'eau sur les sites restaurés est cruciale pour évaluer I'efficacité de
la restauration (EI Hamidi et al., 2025). En effet, comme indiqué dans les sections précédentes,
I'oxydation des minéraux sulfurés constitue un processus majeur de dégradation de la qualité des
eaux souterraines, particulicrement exacerbée par les activités minieres, méme apres restauration.
Dans ce contexte, la mise en ceuvre de programmes de suivi rigoureux est indispensable pour
évaluer l'efficacité a long terme de ces méthodes de restauration et pour détecter toute réactivation
des processus d'oxydation (Bussiére et al., 2021). La complexité est plus accentuée dans le cas de
restauration des sites présentant des résidus préalablement oxydés, ou la remobilisation d'éléments
séquestrés dans des phases secondaires avant la mise en place d'une couverture peut influencer la

géochimie des eaux interstitielles.

Le suivi et la surveillance de ces sites restaurés doit donc considérer les interactions complexes
entre 1'oxydation continue des sulfures, la dissolution des phases secondaires et la mobilité des
contaminants, afin d'assurer l'efficacit¢ a long terme des mesures de confinement. Cette
surveillance doit intégrer une approche multidisciplinaire afin d'évaluer non seulement la
performance des couvertures mais aussi les évolutions géochimiques sous-jacentes qui peuvent
impacter la qualité¢ de 1'eau sur le long terme (Lindsay et al., 2015). La compréhension de ces
mécanismes géochimiques est donc primordiale pour le développement de stratégies de
surveillance robustes, capables de détecter précocement les altérations de la qualité de 1'eau et
d'adapter les mesures de restauration (e.g., Jiao et al., 2023; Kaasalainen et al., 2019; Zappala et
al., 2025). De plus, il est impératif de surveiller la variabilité temporelle des concentrations en
polluants ainsi que les changements géochimiques a long terme pour obtenir des résultats
représentatifs de la zone étudiée et des variations environnementales (e.g., Clemente et Huntsman,
2019; Ghosh et Panigrahi, 2024; Sullivan et Drever, 2001). L'intégration d'outils hydrogéologiques
et géochimiques est fortement recommandée pour une caractérisation complete et une évaluation

de la qualité de 1'eau dans ces environnements complexes.

2.5.1 Méthodes de suivi

Pour répondre a ces exigences, une méthodologie de suivi de la qualité des eaux est trés souvent
développée, intégrant des mesures in situ et des analyses en laboratoire pour une caractérisation

compléte des parameétres physico-chimiques et des concentrations en contaminants (Bussiére ef al.,
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2021). Cette approche comprend 1'échantillonnage des eaux souterraines et de surface, ainsi que
l'analyse des ¢léments chimiques présents, afin d'établir un diagnostic précis de 1'état du site et de
détecter d'éventuelles altérations géochimiques (e.g., Gouvernement Canada, 2022; Lindsay et al.,
2009). Le suivi implique également 1’utilisation d'organismes vivants (par exemple, des invertébrés
ou des poissons) comme indicateurs de la qualité de I'eau (Environnement Canada, 2001). Une
¢évaluation continue des processus d'oxydation des sulfures et des effets de la remobilisation des

métaux est essentielle pour la mise en ceuvre de cette surveillance (e.g., Gunsinger et al., 2006;

Moncur et al., 2015).

2.5.2 Parameétres de suivi

Les parametres de suivi post-restauration varient selon le type de site restauré, les contaminants
présents et les objectifs de restauration, mais visent généralement a évaluer la qualité des eaux, la
stabilité géochimique des matériaux et la récupération des fonctions écologiques du milieu (Mine
Environment Neutral Drainage (MEND), 2009; Ministére de I'Environnement et de la Lutte contre
les changements climatiques (MELCCC), 2020). Dans le contexte des sites miniers restaurés, le
suivi repose généralement sur une combinaison de parametres physico-chimiques, biologiques et
écotoxicologiques afin d’évaluer a la fois les performances environnementales du systéme restauré

et les risques résiduels de contamination (Gouvernement du Canada, 2022; Aubertin et al., 2002).

- Paramétres physico-chimiques : le suivi inclut généralement le pH, la température, la
conductivité électrique, le potentiel redox (Eh), I’oxygene dissous, la turbidité, les matiéres
en suspension, les sulfates, 1’alcalinité/acidité et les concentrations en métaux dissous (Fe,
Mn, Ni, Cu, Zn, As, etc.), parametres reconnus comme indicateurs de 1’évolution du
drainage minier acide et de la mobilité des contaminants (Mine Environment Neutral
Drainage (MEND), 2009; Dold, 2017; Ministére de 1'Environnement et de la Lutte contre
les changements climatiques (MELCCC), 2020).

- Parametres biologiques : 1’évaluation biologique peut inclure la diversité et 1’abondance
des communautés aquatiques (macro invertébrés benthiques, phytoplancton, poissons), la
présence d’especes indicatrices de perturbation ainsi que la bioaccumulation des
contaminants dans les organismes aquatiques, afin d’évaluer la récupération écologique du

milieu restauré¢ et les effets biologiques résiduels (Gouvernement du Canada, 2022;
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Environment and Climate Change Canada, 2018, Canadian Environmental Quality

Guidelines, 2012).

- Parametres écotoxicologiques : des essais de toxicité aigu€ ou chronique sur I’eau et les
sédiments sont fréquemment utilisés afin d’évaluer les effets potentiels des contaminants
résiduels sur les organismes aquatiques, incluant la présence de substances toxiques
persistantes ou bioaccumulables (Gouvernement du Canada, 2022; Canadian
Environmental Quality Guidelines, 2007). Dans le contexte minier canadien, ces approches
sont souvent combinées aux suivis physico-chimiques afin d’obtenir une évaluation
intégrée de la performance post-restauration (Mine Environment Neutral Drainage

(MEND), 2009).

2.6 Synthese d’outils de caractérisation post-restauration des sites oxydés

La caractérisation post-restauration d’un site minier oxydé nécessite une approche intégrée
combinant essais géochimiques, caractérisation minéralogique, suivi hydrogéologique, mesures
des gaz interstitiels et outils micro-spectroscopiques. Les essais statiques et cinétiques permettent
d’évaluer le potentiel résiduel de génération d’acidité et I’évolution de la qualité des lixiviats, tandis
que la minéralogie, le MEB-EDS et les analyses synchrotron permettent d’identifier les phases
sources ou puits de contaminants. Les mesures hydriques et de consommation d’oxygene sont
essentielles pour vérifier si les milieux restaurés, notamment les CEBC, limitent effectivement le
transport d’O2 vers les résidus sulfureux.

Le tableau 2.1 présente un résumé de la revue de littérature des outils majeurs de caractérisation

déja utilisés dans le cadre d’évaluation de sites restaurés.
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Tableau 2.1 Synthése des principaux outils de caractérisation post-restauration des sites miniers oxydés

Outil / approche

Principe /
parametres suivis

Role post-restauration

Résultats spécifiques obtenus dans
la littérature

Reférences
recommandées

Essais cinétiques
en colonnes de

laboratoire

Essais statiques
(ABA, NAG,
soufre total,
CNP)

Analyses
chimiques des
lixiviats / eaux

interstitielles

Mise en contact
contrdlée des résidus
avec eau/air; suivi
pH, sulfates,
alcalinité/acidité,

métaux dissous.

Détermination du
potentiel acidogéne

et neutralisant.

pH, Eh, CE, sulfates,
Fe, Mn, Ni, Cu, Zn,

As, alcalinité/acidité.

Evaluer la réactivité
géochimique résiduelle
et I’évolution des
lixiviats apres

restauration.

Classer les matériaux et
¢tablir le risque résiduel
de DMA.

Suivre la qualité des
eaux post-restauration
et la mobilité résiduelle

des contaminants.

Demers et al. (2015) montrent, au
Québec, que des mélanges boues de
traitement DM A-résidus/stériles
peuvent étre évalués par essais
cinétiques pour limiter la génération
acide et améliorer la qualité des
lixiviats.

MEND recommande une approche
intégrée combinant essais statiques,
minéralogie et essais cinétiques;
Parbhakar-Fox & Lottermoser
montrent qu’une approche
uniquement statique peut mener a

des erreurs d’interprétation.

Les parametres chimiques permettent
de relier la qualité des eaux aux
processus d’oxydation des sulfures,

neutralisation et mobilité métallique.

Demers et al. (2015);
Price/MEND (2009);
Dold (2017).

Price/MEND (2009);
Parbhakar-Fox et
Lottermoser (2015).

Price/MEND (2009);
Demers et al. (2015);
MRNF/MELCCFP.
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Tableau 2.1 Synthése des principaux outils de caractérisation post-restauration des sites miniers oxydés (suite)

Outil / approche Prl‘nclpe / N Role post-restauration Résultats spec}ﬁ(’lues obtenus dans References’
parameétres suivis la littérature recommandées
DRX / XRD Identification des Identifier les phases Paktunc (1999) montre que les Paktunc (1999);

MEB-EDS /
microscopie

optique

Minéralogie
automatisée
(QEMSCAN/
MLA / EPMA)

Analyses
synchrotron
(u-XRF, p-XRD,
XANES,
EXAFS)

phases cristallines
(sulfures, carbonates,
gypse, goethite,

jarosite).

Observation des
textures d’altération
et associations

minérales.

Quantification des
phases et textures

réactives.

Détermination de la
spéciation fine et état
d’oxydation des

métaux.

sources d’acidité et les
phases secondaires

contrdlant les métaux.

Comprendre
passivation,
coprécipitation/adsorpti
on et remobilisation des
métaux.

Quantifier les phases
porteuses de
contaminants et
améliorer la prédiction
du drainage.

Identifier les formes
chimiques porteuses des

contaminants.

contraintes minéralogiques
influencent fortement la prédiction
du DMA; Hammarstrom et al. (2005)
démontrent le role des sulfates
secondaries.

Walker et al. démontrent la
spéciation complexe de 1’As dans les
oxydes ferriques de Giant Mine
(Canada).

La caractérisation minéralogique
avancée améliore la compréhension
des risques géochimiques et la

conception de la restauration.

Walker et al. utilisent
u-XANES/u-XRD pour identifier la
spéciation de 1’As dans les résidus de
Giant Mine.

Hammarstrom et
al. (2005); Dold
(2017).

Walker et al. (2005);
Jamieson et

al. (2015).

Jamieson et

al. (2015);
Parbhakar-Fox &
Lottermoser (2015).

Walker et al. (2005;
2015); Canadian Light
Source (2025).
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Tableau 2.1 Synthése des principaux outils de caractérisation post-restauration des sites miniers oxydés (suite)

Outil / approche

Principe /
parameétres suivis

Role post-restauration

Résultats spécifiques obtenus dans
la littérature

Reférences
recommandées

Gaz interstitiels
et consommation
d’oxygéne

Instrumentation
hydrogéologique

Bilan hydrique /
évaluation
hydrologique

Modélisation
géochimique
(PHREEQC /
Visual MINTEQ
/ GWB)

Mesure O2/CO- dans
les pores et

flux/consommation
d’0..

Piézométrie, teneur
en eau, succion,

température.

Quantification des
flux : précipitation,
infiltration,

évapotranspiration,
drainage, stockage.

Spéciation aqueuse,
indices de saturation,
dissolution/précipitat
ion.

Vérifier si la
restauration limite
réellement ’acces a

I’oxygene.

Vérifier le maintien de
la saturation et le
fonctionnement
hydrique du systéme
restauré.

Vérifier si les
conditions hydriques
favorisent le contrdle
du DMA.

Interpréter les
mécanismes
géochimiques
controlant la qualité des
eaux.

Elberling et al. relient les flux d’O-
aux taux d’oxydation des sulfures;
travaux québécois sur CEBC
documentent la réduction du
transport diffusif d’Os..

Zhan et al. montrent le suivi d’une
CEBC au parc LTA comme barriere
a I’oxygene.

Les travaux québécois montrent que
le comportement hydrique controle
directement la saturation de la
couche de rétention d’eau et la
performance des CEBC.

Permet d’évaluer si Fe, sulfates, Ca,
Ni, etc. sont contrdlés par gypse,
carbonates, oxyhydroxydes ferriques
ou adsorption/coprécipitation.

Elberling et

al. (1994); Dagenais
et al.(2005); Bussiéere
et al; (2009).

Zhan et al. (2009);
Bussiére et al. (2003);
Boulanger-Martel et
al. (2021).

Aubertin et al. (2002);
Fala et al. (2005) ;
Bussiére et al. (2003).

Parkhurst & Appelo
(2013); (Gustafsson,
2016 ); Molson et
al. (2008); Dold
(2017).
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Tableau 2.1 Synthése des principaux outils de caractérisation post-restauration des sites miniers oxydés (suite)

Principe /

Résultats spécifiques obtenus dans

Reférences

Outil / approche parameétres suivis Role post-restauration la littérature recommandées

Indices de Calcul SI (>0 Vérifier les controles Souvent utilisés pour démontrer le Nordstrom & Alpers

saturation précipitation; <0 minéralogiques sur les  controle du gypse, ferrihydrite, (1999); Dold (2017).

minérale dissolution). eaux post-restauration.  goethite, calcite, jarosite, etc.

Modélisation Simulation Tester des scénarios Molson et al. démontrent 1’utilité des  (Aubertin ef al., 1995;

hydrogéologique ¢coulement, long terme de modeles couplés pour évaluer la Fala et al., 2005;

/ transport saturation, Oa, performance réduction de diffusion d’O: sous Molson et al., 2012).

réactif transport des solutés. post-restauration. recouvrement.

Caracterisation = qPCR, ADN Evaluer le role biotique  Les microorganismes acidophiles Johnson & Hallberg

microbiologique environnemental, dans oxydation des accélerent 1’oxydation; certaines (2005); Blowes et
métagénomique, sulfures et cycle Fe—S.  communautés peuvent favoriser al. (2014); Mendez-
activité microbienne. ’atténuation via réduction des Garcia et al. (2015).

sulfates.
Extractions Fractionnement des  Evaluer mobilité Tessier et al. proposent une méthode  Tessier ef al. (1979);

séquentielles /
sélectives

Evaluation de
performance
hydrogéologique
des restaurations
par CEBC/NPS

métaux entre phases
opérationnelles.

Combinaison de
piézométrie,
saturation, succion,
profils O2/COs.,
humidité.

potentielle et phases
porteuses.

Vérifier si les
conditions nécessaires a
la limitation de I’O-
sont maintenues.

canadienne de référence pour le
fractionnement des métaux traces.

Les travaux québécois montrent que
la performance dépend du maintien
d’une forte saturation dans la couche
de rétention d’eau.

Walker et al. (2005)

Aubertin et al. (2002);
Bussiére et al. (2003);
Zhan et al. (2009);
Boulanger-Martel et
al. (2021).
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2.7 Restauration du site Lorraine

Le site de la mine Lorraine, dont la restauration a débuté en 1998, fait partie des premiers sites
miniers abandonnées au Québec sous la responsabilité du MRNF a avoir été restaurés. Dans cette
ancienne mine, les résidus étaient principalement composés de pyrrhotite avec de la pyrite, de la
chalcopyrite et de la pentlandite. La mine Lorraine a été exploitée de 1964 a 1968 et laissée a
I’abandon plusieurs décennies. Le parc a résidus a généré du DMA et des contaminations en sulfate
(environ 2700 mg/1), Fe (7000 mg/1), Ni (11 mg/l), et Zn (0,3 mg/1). Le parc a résidus qui se trouve
sur le site Lorraine consiste en un bassin de 15,5 ha contenant 600 000 tonnes de résidus acides.
Les résidus sont stockés dans des conditions d'oxydoréduction variables sur le site. La nappe
phréatique affleure dans le secteur nord du site, tandis que la nappe phréatique est située a quelques
metres sous la surface dans le secteur sud du site. Ces deux zones sont séparées par une zone
intermédiaire ou les résidus sont soumis a une remontée graduelle de la nappe phréatique du sud
vers le nord (e.g., Bussiére et al., 2009; Dagenais et al., 2001; Genty et al., 2016; Hotton et al.,
2020; Potvin et al., 2009).

Le programme de restauration du site Lorraine, mis en ceuvre par le MRNF afin de limiter la
génération du DMA et réduire les contaminations environnementales associées, a ¢été réalisé
progressivement a partir d’un ensemble de mesures intégrées de restauration géotechnique,
hydrogéologique et géochimique documentées dans les rapports techniques du ministére (MRNF)
et les travaux subséquents de suivi post-restauration (MRNF, 1996; Dagenais et al., 2005). Les

principales étapes du programme comprenaient :

- le démantelement des infrastructures mini€res existantes et la gestion sécuritaire des

matériaux résiduels (MRNF, 1996) ;

- la récupération et la gestion des épanchements de résidus miniers et des sols contaminés

afin de limiter les sources résiduelles de contamination (MRNF, 1996) ;

- T’adoucissement des talus ainsi que I’amendement des sols naturels afin d’améliorer la
stabilité physique et favoriser 1’établissement de conditions propices a la restauration du

site (MRNF, 1996) ;

- la mise en place d’'une CEBC destinée a limiter I’intrusion d’oxygene vers les résidus

sulfureux réactifs, conformément aux criteres de conception développés au Québec pour le
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contrdle du DMA. Les flux d’oxygene mesurés sont demeurés conformes aux objectifs de
conception et, dans certains cas, inférieurs aux seuils ciblés (<2040 g O>-m2-an™") (Nastev

& Aubertin, 2000; Aubertin et al., 2002; Dagenais et al., 2005) ;

- la construction d’un systéme de traitement passif constitué notamment de drains
dolomitiques localisés au sud et a I’ouest du parc a résidus afin de traiter les exfiltrations

contaminées collectées au pied de la digue (MRNF, 1996).

La CEBC installée dans le cadre de la restauration du site Lorraine est constituée de trois couches

illustrées a la figure 2.8:

- une couche de sable de 30 cm d’épaisseur placée a la base du recouvrement donc au-dessus
des résidus,
- une couche de 50 cm de silt au-dessus de la couche de sable ;

- une couche de 30 cm de sable et gravier.

MURIIRY #red Cover
c“m“n‘ tayer 2000 1004 {min.) Geotexdile Texel 7618
{min_} mim. eotexlile Texel
; 'is""‘d - Till layer
1000 3
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=g Al _=_—E—I—_- —i‘ i i ||-'l'§1 i'—TI—TLU
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Figure 2.8 Coupe transversale CEBC construite a Lorraine adjacent a la digue (Dagenais et al.,

2001)

Plusieurs puits d’observation et piézometres ont été installés sur la CEBC afin de pouvoir suivre

I’évolution des qualités d’eau dans le parc a résidus, qui sont illustrés a la figure 2.9.
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Figure 2.9 Configuration de la CEBC et emplacement des stations de monitoring (tirée de

Dagenais, 2005).

Les différents suivis et évaluations, notamment 1’étude réalisée 10 ans aprés la restauration par
CEBC du parc a résidus de Lorraine (Bussiere et al., 2009), montrent des résultats encourageants.
Une amélioration de la qualité de 1’eau interstitielle des rejets était observée. Par exemple, la
concentration en Ni est de 0.5 mg/l alors qu’elle était de 11 mg/l en 1999. Les teneurs en sulfates
sont passées de 2700 a 2000 mg/l entre 1999 et 2000, pour augmenter a 4 500 mg/l en 2003 et
diminuer par la suite, atteignant ainsi 2200 mg/1 (figure 2.9) (Bussiere ef al., 2009; e.g., Bussi¢re

et al.,2009; Genty et al., 2016; e.g., Potvin et al., 2009).)

Le traitement passif installé a I’époque, a savoir des drains dolomitiques, a permis d’améliorer la
qualité¢ de I’eau provenant des rejets miniers, mais sans toutefois réussir a atteindre les niveaux

exiges par la réglementation (e.g., Jouini et al., 2020; Potvin et al., 2009).

La Figure 2.10 présente les variations des concentrations en Fe, en S, en Ni et en Zn dans le P0-6

et les trois drains dolomitiques pour la période s'étendant de 1999 a 2007. (Potvin et al., 2009).
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Figure 2.10 Variations des concentrations en Fe, en S, en Ni et en Zn en fonction du temps pour

le puits PO-6 et les drains Dol-1, Dol-2 et Dol-3

2.7.1 Amélioration du systéme de traitement passif (DAC et DOC)

Comme mentionné dans la section précédente, il était nécessaire au site Lorraine de développer un
systeme de traitement passif performant pour atteindre les objectifs de qualité de 1’effluent final
apres restauration. En outre, les drains dolomitiques et calciques installés en début de restauration
ont présenté une différence dans leur efficacité dans le temps (Potvin et al., 2009). Ainsi, une
composante du systeme de traitement passif (le drain dolomitiques DOL-3) a été remplacée par un
systeme de traitement passif multi-unités. Cette nouvelle approche de traitement, un biofiltre passif
sulfato-réducteur ou BPSR, mesurant 40 m de long sur 3 m de large et 1 m de profondeur (environ
120 m?), a permis la rétention d’environ 93% du fer en moyenne pendant les quatre premiers mois
de fonctionnement, avant de perdre en efficacité (figure 2.10) (Genty et al., 2016). Ces travaux ont
mis en évidence que le design des différentes unités utilisées dans de tels systémes de traitement

est essentiel pour en prolonger 1’efficacité (Jouini, 2019).
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Figure 2.10 A) Localisation du site Lorraine, B) plan de restauration du site et C) systeme de

traitement passif installés sur le site (Jouini et al., 2019)

2.7.2 Influence du changement climatiques sur la CEBC

Dans le contexte du site Lorraine, la prise en compte des changements climatiques est
particulierement importante, puisque la performance a long terme de la couverture a effet de
barriere capillaire (CEBC) repose sur le maintien de conditions hydriques favorisant une forte
saturation de la couche de rétention d’eau, condition essentielle a la limitation du transport diffusif
de ’oxygene vers les résidus sulfureux réactifs (Aubertin et al., 2002; Bussiére ef al., 2003). Une
modification durable du régime hydrique induite par les changements climatiques pourrait ainsi
influencer les processus de transfert d’eau et de gaz, et par conséquent affecter indirectement les
réactions d’oxydation des sulfures, la stabilité géochimique des matériaux et 1’évolution de la

qualité des eaux interstitielles post-restauration.

Dans cette perspective, la vulnérabilité climatique de la CEBC du site Lorraine a été évaluée par
modélisation numérique hydrogéologique a ’aide du logiciel SEEP/W, dans le cadre de travaux
récents portant sur I’impact de scénarios climatiques futurs sur la performance du recouvrement
(Hotton, 2019; Hotton et al., 2020). Le modele numérique bidimensionnel (2D), calibré a partir de
données météorologiques et hydrogéologiques acquises sur le site entre 2001 et 2003, a permis de

simuler différentes conditions climatiques extrémes caractérisées notamment par une augmentation
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des précipitations et des températures moyennes projetées pour le Québec (Deslarlais et al., 2010;

Ouranos, 2015).

Les résultats montrent que, malgré certaines modifications du comportement hydrogéologique du
systeme (variations de flux d’eau, redistribution de I’humidité et fluctuations saisonniéres accrues),
les effets de barriere capillaire demeurent globalement maintenus et la couche de rétention conserve
un degré de saturation ¢élevé (Sr > 85 %), seuil reconnu comme nécessaire au maintien d’une faible
diffusion de I’oxygene dans les CEBC performantes (Hotton, 2019; Hotton ef al., 2020; Aubertin
et al., 2002). Toutefois, ces résultats suggerent également que des changements durables des
conditions hydroclimatiques pourraient modifier localement les conditions d’oxydation et, a plus
long terme, influencer les processus hydrogéochimiques responsables de la mobilisation des
contaminants et de I’évolution de la qualité des eaux du site Lorraine, ce qui renforce la pertinence

du suivi post-restauration réalisé dans le cadre de cette étude.

2.7.3 Influence de la végétation sur la CEBC

Dans la stratégie de suivi d’une CEBC, la succession végétale sur le recouvrement constitue un
aspect important (Bussiere et Guittonny, 2020). Sur le site de Lorraine, la colonisation par les
arbustes a été observée des le début des travaux de construction. En 2008, la profondeur maximale
des racines des arbres était de 1,7 m et elles atteignaient d¢ja la couche de rétention d'humidité
(Smirnova et al., 2011). Deux décennies apres la mise en restauration, il est estimé que la végétation
couvre environ 51% de la superficie du site, avec la présence d’espéces adultes du méme age que
la CEBC (Proteau ef al., 2021). L’augmentation des especes d'arbres a feuilles caduques a racines
superficielles et moyennes, au détriment des especes de conifeéres a racines superficielles et
profondes, peut impacter la performance de la CEBC a long terme (Botula ef al., 2019). En outre,
la performance des CEBC pourrait évoluer dans le temps en raison de la présence racinaire capable
d’influencer la couche de rétention de 1’eau. Pour le moment, la colonisation racinaire ne s’étend
qu’a 10 cm de profondeur de la couche de rétention d’eau dans la CEBC installée sur Lorraine, ce
qui permet d’assurer encore la performance globale du recouvrement (Proteau et al., 2020).
Egalement, I’activité de la rhizosphére engendre une consommation en oxygéne tendant a soutenir

cette performance (Proteau et al., 2021).

La figure 2.11 montre quelques images du début de la restauration jusqu’en 2022, date de notre

visite du site.
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a) Avant la restauration

b) aprés la construction de la CEBC

c) avec la croissance de la
végétation en 2017 et 2022

Figure 2.11 Vue en images du site minier Lorraine (1997-2022)
a) Avant les travaux de restauration en 1997; b) apres la
construction de la CEBC en 1999; c) avec la croissance de la
végétation en 2017 (d’apres Dagenais, 2005, Bussiére et al., 2009
et Proteau et al., 2021) et 2022 pendant la campagne de forages.

La CEBC du site Lorraine a démontré sa capacité a contrdler le flux d'oxygene lié¢ a la production
de DMA (Bussicre et al., 2009). Néanmoins, I'efficacité a long terme d'une couverture peut étre
influencée par certains facteurs tels que les cycles de gel-dégel (Dagenais, 2005) les changements
climatiques (Hotton, 2019) et le couvert végétal (Proteau et al., 2021). Des travaux réalisés au
Québec et au Canada ont démontré que I’installation d’une couverture sur des résidus oxydés, bien
qu’efficace pour réduire la diffusion de 1’oxygene et ralentir les processus d’oxydation, n’est pas
suffisante pour garantir une amélioration rapide et durable de la qualité des effluents. Les études
menées sur des sites de Lorraine et Manitou ont révélé que la persistance de la charge sulfatée et
métallique dans les solutions interstitielles découle de la géochimie héritée des résidus, déja
fortement altérés avant la mise en place de la couverture. Ces observations confirment que les
processus internes de dissolution des minéraux secondaires et les mécanismes d’oxydation

indirecte demeurent actifs méme sous des conditions a faible apport en oxygene

Ainsi, la CEBC, a elle seule, constitue une mesure de confinement physique et hydrogéotechnique

essentielle, mais non suffisante pour atteindre la conformité en mati¢re de qualité d’effluent a court
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terme. Une gestion intégrée, combinant la couverture avec des mesures complémentaires telles que
des amendements alcalins, des drains réactifs ou des traitements passifs, apparait nécessaire pour
optimiser la performance environnementale et prolonger la durabilité des restaurations (e.g.,

Bussiére et Guittonny, 2020; Bussiere ef al., 2006; Neculita et al., 2007).

Plusieurs travaux de recherches ont été réalisées sur le site Lorraine post-restauration. La figure
2.12 résume les principales contributions scientifiques complétées, notamment, celles de Nastev &
Aubertin (2000) ; Bernier (2002) ; Dagenais (2005) ; St-Arnault (2005) ; Magsoud et al. (2007) ;
Neculitat (2008) ; Potvin (2009) ; Bussiere ef al. (2009) ; Smirnova et al. (2011) ; Genty (2012) ;
Genty et al. (2016) ; Rakotonimaro (2017) ; Hotton et al. (2020) ; Proteau et al. (2020a, b; 2021) ;
Botula et al. (2024).

Ces études se sont concentrées sur I’amélioration des systémes de traitement passifs, la
performance de la CEBC face aux changements climatiques et a la recolonisation végétale du site
restauré. Le programme de surveillance mis en place a évalué principalement la performance des
effets de barriere capillaire et 1'évolution de la qualité de 1'eau, mais il n'aborde pas le comportement
hydrogéochimique des rejets oxydés sous le recouvrement, ni les effets de la position variable de
la nappe phréatique a travers le site ainsi que les mécanismes géochimiques susceptibles de
controler la qualité des eaux de pores apres la restauration.

Les travaux réalisés dans cette these participent donc a un ensemble de recherches scientifiques
effectuées depuis plus de 20 ans par les équipes de 'IRME-UQAT et de Polytechnique Montréal
dans le cadre du suivi post-restauration de I’une des premiéres mines abandonnées oxydées et ayant

¢été restaurées par une CEBC.



55

10 ans de restauration
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Figure 2.12 Synthése de travaux dans le cadre du suivi post- restauration de Lorraine (inspiré de Jouini 2019)
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CHAPITRE3 MATERIELS ET METHODES

Ce chapitre présente 1’ensemble des travaux réalisées pour comprendre 1’état géochimique et
minéralogique du parc a résidus de 1’ancienne mine Lorraine (Québec) dans un contexte de suivi
post-restauration. Il décrit d’abord le cadre de 1’étude et I’historique du parc a résidus restauré,
ensuite, les stratégies et procédures d’échantillonnage des résidus miniers et des eaux interstitielles,
depuis la collecte sur le terrain jusqu’au conditionnement, a la conservation et au traitement au
laboratoire sont présentés. Les protocoles de préparation des échantillons ainsi que les méthodes
de caractérisation géochimique (¢léments majeurs, traces et métalloides) et minéralogique sont
détaillés. L’approche d’analyses intégrées et multidisciplinaires adoptée vise a relier la
composition et I’évolution des résidus aux signatures chimiques des eaux interstitielles. En
combinant ces mesures, ce chapitre fournit le cadre méthodologique nécessaire pour évaluer la
stabilité géochimique post-restauration et comprendre les processus contrdlant la mobilisation ou

la rétention des contaminants.

3.1 Présentation du site Lorraine

Le site a I’étude est I’ancienne mine Lorraine, située dans la région de I’ Abitibi-Témiscamingue
(47°22'N, 78°59'0), au Québec, Canada (Figure 3.1a). Il est localisé dans le canton de Gaboury, a
environ 130 km au sud de Rouyn-Noranda et & proximité de la municipalité de Latulipe-et-
Gaboury. L’acces au site s’effectue a partir de Latulipe par la route 382, puis par un chemin

forestier en gravier d’environ 14 km se dirigeant vers le sud jusqu’au site minier.
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Figure 3.1 a) Localisation de la mine Lorraine au Québec, Canada. b) Zone d'étude c) Points de

forages et d'échantillonnage

3.1.1 Géologie

La géologie du site Lorraine (Figure 3.2) est caractérisée par des séquences volcaniques inférieures
de composition ultramafique-mafique (komatiites, péridotites, basaltes , faible SiO>-haut MgO)
(Descarreaux, 1967; Kish, 1966 ) et des unités sédimentaires supérieures (schistes, gres,
conglomérats) contenant des sulfures de Ni et de 'Ag-Au (e.g., Barnes et al., 1993; Bouchaib,
1992). Sur Lorraine, les sulfures se présentent sous la forme de lentilles étendues enrichies en Ni-
Cu (contenues principalement dans la pyrrhotite et la pentlandite) au contact entre le gabbro et les
basaltes tholéiitiques, recouvrant 1'unité¢ komatiitique basale (Barnes et al., 1993; Charlton, 2004).
La mine a été exploitée pendant quatre ans a partir de 1964 pour extraire du Ni et du Cu, ainsi que
de I'Au et de I'Ag accessoirement, puis a ét¢ abandonnée pendant plus trois décennies (Dagenais et
al.,2001). Le parc a résidus a généré du DMA et une contamination par le SO4 (2700 mg/l), le Fe
(7000 mg/1), le Ni (11 mg/l) et le Zn (0,3 mg/l) (Genty et al., 2016).
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Figure 3.2 Carte de la géologie locale de 1’ancienne mine Lorraine ; tiré de Technical report on

the Lorraine mine property (Charlton, 2004)

3.1.2 Topographie et végétation

La topographie de la région est ondulée et constituée principalement de collines pouvant atteindre
de 10 a 30 m de hauteur (figure 3.3). Le parc a résidus €tait bord¢ a l'est et a I’ouest par des petites
collines. La majorité du site minier se draine vers le ruisseau Lett localisé a environ 100 m au sud
du parc a résidus. Le ruisseau Lett s'écoule en général vers 1'ouest jusqu'a la riviere des Bois, elle-

méme tributaire de la riviere Fraser qui alimente le lac des Quinze (MRNF, 1996) (figure 3.3).
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Figure 3.3 Courbe de niveau lidar 1 m et lit d’écoulement potentiel du site Lorraine :

https://www.foretouverte.gouv.qc.ca/

Le couvert végétal présent sur 1'ensemble du site minier Lorraine est typique d'une régénération de
la zone de bétulaie jaune a sapin, adjacent a la zone de I'érabliere a bouleau jaune et sapin. Il est
constitué principalement de bouleaux blancs, d'épinettes noires et d'aulnes rugueux, complété par
la présence d'essences variées telles que le peuplier faux-tremble, le méleéze laricin, le bouleau
jaune, le sapin baumier, le saule et certaines variétés de pins. Les secteurs humides regroupent
principalement des aulnes, des mélezes et des épinettes noires, tandis que les secteurs mieux drainés

présentent une composition plus diversifié¢e (MRNF, 1996).

La zone d’étude correspond a un bassin d’environ 15,5 ha renfermant approximativement 600 000
tonnes de résidus générateurs d’acide, déposés dans des conditions d’oxydoréduction (Redox)
spatialement variables. Dans le cadre de la restauration du site Lorraine, une couverture a effet de
barriere capillaire (CEBC) a été mise en place afin de limiter le transport de 1’oxygeéne vers les
résidus sulfureux réactifs. Les principales caractéristiques géométriques et fonctionnelles de cette
couverture sont résumées au Tableau X (Nastev & Aubertin, 2000). Par ailleurs, le comportement
hydrogéologique du site est marqué par un gradient nord—sud de la nappe phréatique : celle-ci

affleure dans la portion nord, tandis qu’elle se situe a plusieurs métres de profondeur au sud, les


https://www.foretouverte.gouv.qc.ca/
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deux secteurs étant reliés par une zone intermédiaire soumise a une remontée progressive de la

nappe vers le nord (Bussiére et al., 2009).

Tableau 3.1 Principales caractéristiques de la couverture a effet de barriere capillaire (CEBC) du

site Lorraine

Composante Matériau Epaisseur | Fonction Justifications Référence
de la CEBC (cm) principale hydrogéotechnique
Protection
contre
Couche de Sable et I’érosion, Réduction de Nastev &
protection/sur cavier 30 drainage de I’érosion et stabilité | Aubertin
face & surface, mécanique (2000)
support
végétation
Maintien Nastev &
Couche de Lun deeré Réduction de la Aubertin
rétention Silt 50 &levé d ég diffusion d’O: grace | (2000);
d’eau saturation aun Sr> 85 % Aubertin et
al. (2002)
n Création du Nastev &
Controle du .
.. .| contraste Aubertin
Couche de flux capillaire o i
. o Sable 30 R granulométrique (2000);
bris capillaire et limitation . R A
mieration O, | hécessaire a ’effet Bussiere et
g * | barriére capillaire al. (2003)
Résidus A .
.. Source Controle nécessaire .\
Substrat sous- | miniers . , . Bussicre et
. N/A potentielle de | de I’oxydation
jacent sulfureux al. (2009)
. DMA sulfureuse
réactifs
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3.2 Approche méthodologique du projet

3.2.1 Compilation données historiques

La collecte et la compilation des données historiques du site aprés restauration ont été réalisées a
I’aide des archives et bases de données du MRNF. Ce sont des rapports de travaux réalisés par
1’équipe du professeur Michel Aubertin de 1’Ecole Polytechnique de Montréal (aujourd’hui appelée
Polytechnique Montréal) : (i) contrat SDM-R-96-23; (ii) rapport d’avancement 1-Projet CDT2427,
(juin 1999); (iii) rapport de surveillance des travaux par DESSAU-SOPRIN (aott 1999); rapport
final de conception du programme de restauration de Lorraine-Entraco (mars 1996). Des données
d’analyses des sols et de qualités des effluents du parc a résidus avant la mise en restauration sont
également disponibles (Département des génie civil, géologique et mine de I’Ecole Polytechnique

de Montréal, février 1997).

3.2.2 Campagne d’échantillonnage

Pour mener a bien les activités de forages prévues dans ce projet de thése, un cahier d’activité de
campagne a ¢té¢ ¢élaboré conformément au guide d’échantillonnage a des fins d’analyses
environnementales du MELCC, qui regroupe une série de cahiers traitant de I’échantillonnage de

différentes matrices environnementales.

La campagne d’échantillonnage a été précédée par une visite préliminaire d’identification des
zones de forages en coordination avec le MRNF. L'échantillonnage des résidus du site Lorraine a
été réalisé a 1’été 2022. Des forages ont été réalisé afin de collecter des échantillons de résidus a
différents niveaux de profondeur du nord au sud du parc a résidus (Figure 3.4 a et b) et (tableau

3.1)



carottes de résidus du forage 1

Tableau 3.2 Description des points d’échantillonnage sur le site Lorraine
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. . Coordonnées . . Profondeur . .
Identification (GPS) Localisation (m) Description
Endroit ou la nappe
47°21'38.93"N phréatique affleure a la
FLO1 7805628 51" | Aumordduparc | 4100 F o e e du
recouvrement
. Endroit ou la nappe
on 11 " Au centre a . . .
FLO2 ;‘gogéégﬁ,,g équidistance de 5,54 ghrlzathrl;: afalelgle P rrles
: FL-01 et FL-03 ¢ la surlace de fago
intermittente
47°21'33.52"N | de quelques X
FLO3 78°56'30.57"0 | dizaines de 4,55 E?é’é’:ugu‘ifl‘foi ﬁims
meétres du FL-03 . P
¢élevés.
on 11 " Endroit ou la nappe
FLO04 47°21'32.32°N Au sud du parc 5,92 phréatique semble étre

78°56'31.04"O

trés basse.
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Les carottes ont été prélevées a I'aide d'une foreuse mobile 7822 DT de Geoprobe et équipée d'une
tariére a tige creuse par la compagnie Technofor. Les échantillons de carottes ont été recueillis dans
des tubes de 119 cm en plastique en utilisant des tests de pénétration standard. Une fois récupérés,
tous les échantillons de carottes ont ét¢é immédiatement scellés a 1'aide de bouchons en polyéthyléne
basse densité (PEBD) et de ruban en vinyle. Les carottes de 5 cm de diamétre et de longueur
moyenne de 119 cm ont ensuite été découpées a 1’aide d’une scie en deux carottes de 59 cm ou
trois carottes de 39,3 cm et rangées dans les glaciéres avec des blocs réfrigérants (ice packs) pour
étre transportées et entreposées au laboratoire de ’'URSTM et congelées. Au total, 4 forages ont
été effectués en différentes zones sur le parc a résidus restauré (en amont, a I’intermédiaire et en
aval), jusqu’a environ 6 m de profondeur, de facon a atteindre le sol naturel sous les résidus. Le
choix des points de prélévement des échantillons de carottes a été considéré en espérant avoir des
carottes dans toute la gamme des hauteurs de nappes (conditions géochimiques) possibles. Au total,
61 sections de carottes ont été générées et maintenues congelées a -4 degrés Celsius au laboratoire

de 'URSTM en attendant leur préparation pour analyses.

L’approche méthodologique proposée dans ce projet de recherche est illustrée par la Figure 3.5.
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Figure 3.5 Schéma global de I’approche méthodologique du projet
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Des analyses chimiques [soufre (S) et carbone (C) total au four a induction, analyse élémentaire
apres digestion acide suivie d’une spectrométrie d’émission atomique a plasma a couplage inductif
(Inductively Coupled Plasma—Atomic Emission Spectrometry, ICP-AES)], minéralogiques
[diffraction des rayons X (DRX), microscopie €lectronique a balayage couplée a la spectrométrie
de dispersion des énergies (Scanning Electron Microscopy—Energy Dispersive Spectroscopy,
MEB-EDS), physiques (densité relative des grains, distribution granulométrique) ont été réalisées
afin de connaitre les propriétés des rejets. Enfin, des investigations chimiques ont été réalisées au
Canadian Light Source, a Saskatoon, telles que des cartographies pXRF, ainsi que 1’analyse
XANES du fer et du nickel, afin de préciser la composition des minéraux secondaires et leur impact

sur les qualités d’eau.

Des essais cinétiques en colonnes de laboratoire ont également été réalisés sur une période de 17
mois via des ringages mensuels. Une colonne était constituée de résidus Lorraine sans
recouvrement, et un autre constitué des mémes rejets surmontés d’une couverture avec effets de

barriere capillaire (CEBC).

3.2.3 Préparation des échantillons

La préparation des échantillons a été réalisée au laboratoire URSTM-UQAT suivant les protocoles
et normes du dit laboratoire. Sur chaque carotte FL-x de 4 a4 6 m de longueur, plusieurs échantillons
de solides ont été prélevés a différents intervalles pour analyses au laboratoire. Les méthodes
utilisées pour préparer les échantillons aux fins de caractérisation est présentée a la Figure 3.6. Les
échantillons ont été sélectionnées sur la base des données géochimiques historiques du site. Au
total de 48 échantillons (en moyenne 12 échantillons par forage) d’environ 10 g chacun,
comprenant des échantillons de résidus frais (Xa), de résidus partiellement oxydés de la zone
intermédiaire (Xg) et des résidus oxydés (Xc) ayant été préparés. Chacun des échantillons est
compos¢ de fragments provenant de sections d’une profondeur « h » de carottes de forage. Un total
de 61 sous-échantillons ont été soumis a des caractérisations multidisciplinaires. La sélection des
sections de carottes a pris en compte la zone vadose, la zone saturée et la frange capillaire. La
présence ou 1’absence de section de résidus oxydés a également été considérée dans le protocole
de prélevement des sous-échantillons. Le protocole de prélévement des sous-échantillonnage des
carottes de résidus et les résultats d’observations visuelles sont présentés dans I’annexe A . Le

tamisage, 1’homogénéisation et la division des sous-échantillons ont été réalisés. Les étapes
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d’homogénéisations, pulvérisation et divisions des sous-échantillons de la catégorie C1 (résidus

oxydés-forage 1) sont illustrées a titre d’exemple dans la Figure 3.6.

Etapel  Ouverturc des carottes (Ciseanx de PVC, Puex,

Ve

Spatule)

Ca!'e‘goﬁes'd'&hnm!ons' ('sp'lit}
A) Résidus frais B)Résidus part | C) Résidus oxydés
NO) oxydés (LO) {HO)
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Figure 3.6 Schéma récapitulatif de la préparation des échantillons pour les caractérisations

géochimique et minéralogique.

La préparation des échantillons a consisté a I’ouverture de carottes, I’extraction des eaux de pores

(étape 1) et au séchage, ’homogénéisation et la division des échantillons (étape 2).

3.3 Caractérisations des résidus miniers post-restauration

Les travaux de caractérisation ont été réalisés sur les résidus sous le recouvrement afin de

déterminer les principales caractéristiques géochimiques reliées a la géochimie des eaux de pores.

La présente section vise a présenter les méthodes utilisées pour les travaux de caractérisation des

propriétés physicochimiques et minéralogiques. Les méthodes de caractérisations géochimiques

visant a décrire le profil hydrogéochimique actuel du site d’étude sont détaillées. Les propriétés
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physico-chimiques et minéralogiques qui ont ét¢ déterminées comprennent la distribution
granulométrique, la densité relative, la composition en soufre (%S) et en carbone (%C), la
composition chimique ¢lémentaire, la composition minéralogique des résidus sous le recouvrement

et la qualité chimique des eaux de pores.

Cette section présente de facon succincte la méthodologie des essais standards et fréquemment
utilisés dans le domaine pour la caractérisation des propriétés des matériaux. Le lecteur intéressé
par ces méthodes peut se référer aux documents pertinents cités pour plus de détails. Des
explications plus détaillées sont toutefois données pour décrire et présenter les méthodes d’analyse
moins fréquemment utilisées telle que 1’analyse par synchrotron dans le cadre de ce projet. Les
détails concernant la caractérisation des résidus post-démantelement des colonnes expérimentales

de laboratoire sont également abordés dans cette section.

3.3.1 Granulométrie

Le diffractométre laser (Malvern Mastersize) du laboratoire de I’'URSTM a ét¢ utilisé selon la
norme D442-63 (ASTM Committee D-18, on Soil and Rock & ASTM Subcommittee D1803, on
Texture, 2007) pour déterminer la distribution granulométrique des particules présentes dans les
résidus carottés. Cette technique de mesure se fonde sur le principe que I’angle de diffraction du
faisceau de lumiere est proportionnel a la taille de la particule. Les données d’intensité de diffusion
de la lumiére sont analysées afin de calculer la taille des particules (Merkus, 2009). L’équipement
est doté d’un logiciel d’analyse permettant d’identifier les tailles des particules avec une précision
de 'ordre + 2% sur le diameétre des particules ayant une taille comprise en 0,05 et 900 um. En plus
de permettre 1’identification des tailles des particules pour les différents pourcentages
passant (Dx ou x est le pourcentage passant sur la courbe granulométrique compléte) , les
résultats permettent de calculer le coefficient d’uniformité (Cv) (équations 3.1).
D
Cy = D—:z (3.1)

Dy : diametre a 10% passant ;

Dso : diamétre a 60% passant.
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3.3.2 Densité

La densité relative (Gs) a ét¢ mesurée a 1’aide d’un pycnomeétre a hélium (Micrometrics, modéle
AccuPyc 1330) selon la norme ASTM D5550-06 (ASTM, 2006). Le principe de fonctionnement
consiste a introduire une masse exactement connue d’un échantillon séché et broyé dans une
chambre d’analyse de volume connu. De I’hélium est injecté dans cette chambre et 1’appareil permet
de mesurer la pression d’équilibre thermodynamique. Le volume de I’échantillon analysé est obtenu
par déduction. A partir de la masse d’échantillon, il est alors possible de déterminer la densité

relative des grains. Les résultats sont obtenus avec une erreur de 1’ordre de 0,03% pour une cellule

de 10 cm’.

3.3.3 Minéralogie

La composition minéralogique des résidus a été déterminée par diffraction des rayons X (DRX) a
I’aide d’un diffractomeétre Bruker D8 Advance (rayonnement CuKa) disponible a ’'UQAT. Les
diffractogrammes ont ét¢ acquis pour des angles de diffraction (26) compris entre 5 et 75°, avec
un pas d’acquisition de 0,02°. L’identification des phases minérales a été réalisée a 1’aide du
logiciel DIFFRAC.EVA (version 5.2), tandis que leur quantification semi-quantitative a été
effectuée par raffinement de type Rietveld avec le logiciel DIFFRAC.TOPAS (version 4.2)
(Bruker, 2009; Roy, 2023). Cette approche permet d’estimer les proportions massiques des
minéraux présents, bien que les phases représentant moins d’environ 1 % en masse puissent étre
difficilement quantifiables en raison du bruit de fond et de la superposition des pics (Guinebretiere,
2002; Taylor & Hinczak, 2001). En complément, des sections polies ont été observées au
microscope optique (MO) et au microscope ¢électronique a balayage couplé a la spectroscopie de
dispersion des rayons X (MEB-EDS) afin de préciser les relations texturales, d’identifier les phases
fines ou mal cristallisées et de caractériser leur composition élémentaire, avec une précision

analytique de I’ordre de 0,1 %.
3.3.4 Géochimie des résidus

3.3.4.1 Soufre et carbone

Les analyses des teneurs en soufre et en carbone total présents dans I'échantillon solide ont été
réalisées dans les laboratoires de ’'URSTM sur des échantillons de 10 a 15 mg a ’aide d’une

fournaise a induction (Eltra CS-2000) couplée a un analyseur infrarouge selon la méthode MA.
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301-CS 1.0 (CEAEQ, 2013). Le protocole d’analyse prévoit que I’échantillon soit placé dans un
creuset en poudre d’os dans lequel on ajoute du fer pour faciliter I’induction de chaleur et du
tungsténe pour diminuer les effets d’éclaboussement du mélange lors de 1’analyse. L’échantillon
est par la suite inséré dans une chambre a combustion a température élevée (1360°C), saturée en
oxygene qui sert de gaz pour transporter le soufre et le carbone oxydés (SO: et COz) vers
I’analyseur. Le gaz résultant de la combustion passe dans un détecteur constitué de quatre cellules
d’absorption infrarouge pour la détection et la quantification. Les limites de détection de I’appareil
sont de 0,05% pour le carbone total et de 0,004% pour le soufre total alors que les limites de
quantification sont respectivement de 0,16% et de 0,01%. Des échantillons de standards et de blanc
de chimie sont généralement utilisés pour vérifier la qualité de ’analyse. L’erreur relative est

d’environ 5%. (e.g., Bouzahzah et al., 2014; Marmier, 2024)

3.3.4.2 Analyses FRX

La composition chimique totale des résidus a été déterminée par fluorescence des rayons X (FRX),
une méthode analytique non destructive couramment utilisée pour réaliser des analyses globales de
type whole rock des éléments majeurs et mineurs (Potts, 1992; Rollinson, 2014). Les analyses ont
été réalisées sur des disques fusionnés a 1’aide d’un spectromeétre de fluorescence X a dispersion
de longueur d’onde (WD-XRF) [préciser ici le modele utilisé : ex. PANalytical Axios / Bruker S8
TIGER / Philips PW2400], selon les protocoles analytiques en vigueur au laboratoire. Les résultats
sont exprimés en concentration massique (mg/kg) ou en pourcentage massique (%), puis convertis
en oxydes afin de faciliter I’interprétation géochimique des assemblages minéraux et du potentiel
de neutralisation/acidit¢ des matériaux. Le principe de la FRX repose sur I’irradiation de
I’échantillon par un faisceau primaire de rayons X, induisant une fluorescence secondaire
caractéristique des €éléments présents. Les concentrations sont déterminées par étalonnage a 1’aide
de matériaux de référence certifiés, reliant 1’intensité du signal mesuré a la concentration
¢lémentaire correspondante (Potts, 1992; Jenkins, 1999). Dans le cas des disques fusionnés, la
méthode permet généralement de quantifier les éléments majeurs jusqu’a des concentrations de
I’ordre de 0,01 % (exprimées en oxydes), avec une incertitude analytique typiquement inférieure a

5 % pour les ¢éléments majeurs (Rollinson, 2014; Potts, 1992).
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3.3.4.3 Analyses ICP

La composition chimique des échantillons solides a été déterminée aprés digestion acide totale
(HNOs/Br2/HF/HCI) afin d’assurer une dissolution quasi compléte de la matrice minérale, incluant
les silicates et les phases sulfurées réfractaires. Les concentrations des ¢léments majeurs et traces
ont été mesurées par spectrométrie d’émission atomique a plasma a couplage inductif (ICP-AES,
Inductively Coupled Plasma—Atomic Emission Spectrometry; Perkin Elmer Optima 3100 RL), une
technique adaptée a la quantification multi-élémentaire des concentrations modérées a ¢élevées
grace a la mesure de 1’intensité lumineuse émise par les éléments excités dans le plasma (Perkin
Elmer, 2000; Villeneuve, 2004). Les concentrations obtenues dans les solutions de digestion
(mg/L) ont ensuite été converties en concentrations massiques dans les solides (mg/kg) en fonction

de la masse exacte de I’échantillon digér¢.

Pour certains métaux et métalloides présents a trés faibles concentrations, les analyses ont été
complétées par spectrométrie de masse a plasma a couplage inductif (ICP-MS, Inductively Coupled
Plasma—Mass Spectrometry), une méthode offrant des limites de détection plus faibles que 1’ICP-
AES/ICP-OES grace a la mesure du rapport masse/charge des ions produits dans le plasma
(Villeneuve, 2004; Potts, 2012). Les résultats sont généralement exprimés en pg/L ou mg/L selon
les concentrations mesurées. L’erreur relative associée aux analyses chimiques des solides est

estimée entre 5 et 10 %.

3.3.4.4 Analyse chromatographie ionique

La chromatographie ionique (CI) a été utilisée pour la quantification des anions dissous dans les
eaux interstitielles du site Lorraine ainsi que dans les lixiviats générés lors des essais en colonnes,
afin d’évaluer I’évolution géochimique des résidus restaurés et les processus associés au drainage
minier acide (DMA). Les analyses ciblaient principalement les anions indicateurs de I’altération
géochimique et de la mobilité des contaminants, notamment les sulfates (SO4*"), utilisés comme
traceurs de 1’oxydation des sulfures, ainsi que les chlorures (CIl"), nitrates (NOs") et nitrites (NO2"),
pouvant refléter les apports hydrogéochimiques ou les processus biogéochimiques du systéme

(Vualu Ibula Mambenga, 2020; Marmier, 2024).

La séparation et la quantification des anions ont été réalisées par chromatographie ionique selon le
protocole MA. 303 — Ions 3.2 du Centre d’expertise en analyse environnementale du Québec

(CEAEQ), fond¢ sur la séparation des especes ioniques par échange ionique dans une colonne
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chromatographique, ou les analytes sont retenus différemment par la phase stationnaire puis
entrainés par une phase mobile sous pression (CEAEQ, 2023). Les anions soufrés réduits
(thiosulfate, tétrathionate), lorsqu’analysés, ont été détectés par UV-Visible, tandis que les autres

anions ont ét¢ quantifiés par détection conductimétrique.

Les échantillons d’eau issus des essais en colonnes ainsi que les eaux interstitielles extraites des
carottes de résidus du site Lorraine ont été filtrés a 0,45 pm puis conservés a 4 °C jusqu’a I’analyse.
Les anions (Cl7, SO+*, NOs;™ et NO2") ont été¢ quantifiés a I’aide d’un chromatographe ionique
Metrohm 883 Basic IC Plus, équipé d’une colonne Metrosep A Supp 5-150/4.0 et d’un détecteur
conductimétrique avec suppression chimique. La phase mobile consistait en une solution
carbonate/bicarbonate de sodium (3,2/1,0 mmol L) pompée a un débit de 0,7 mL min. Les
concentrations ont été exprimées en mg L' et déterminées a partir de courbes d’étalonnage
obtenues avec des standards multianalytes tragables couvrant une gamme de 0,1 a 50 mg L. Les
limites de détection variaient entre 0,02 mg L' pour NO:z™ et 0,05 mg L' pour SO+* (Marmier,

2024).

3.3.4.5 Synchrotron

Des analyses chimiques des résidus par synchrotron ont également été réalisées au centre Canadien
de rayonnement synchrotron (Canadian Light Source, ou CLS) a Saskatoon en 2023 et 2024. Les
échantillons de résidus ont été sélectionnés de fagon a couvrir les zones d’intérét notamment : le
front d’oxydation (couches sous-jacentes a la CEBC), la zone de transition capillaire ( ou la nappe
phréatique intercepte les résidus) et la zone en profondeur ( ou les résidus sont supposé frais). Le
rayonnement synchrotron a été utilisé pour identifier et de quantifier les €léments présents dans les
échantillons a différentes profondeurs (e.g., Henderson et al., 2014; Neuville et al., 2014). La ligne
BioXAS-Spectroscopy a permis de faire du XANES sur le Fe seulement (et un petit test sur le Ni
a la toute fin). Ces analyses étaient effectuées sur la poudre libre sur un ruban collant double-face
replié sur lui-méme pour ajuster I’intensité du signal (Figure 3.8). La ligne BioXAS-Spectroscopy

a permis également de faire de la cartographie uXRF sur les lames minces (figure 3.7).
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Figure 3.7 Préparation des échantillons pour 1’analyse uXRF
La ligne de faisceau principale BioXAS- Imaging est optimisée pour la détection de rayons X haute
sensibilité sur des échantillons faiblement concentrés. La plage d'énergie est de 5 a 32 keV, la
résolution DE/E de 1 x 1074, la taille du spot : 3 mm x 0,5 mm (1 x H) a 12 keV et le flux : 1x10"?
a 12keV (Vu et al., 2024). Les échantillons ont été examinés sur la ligne de faisceau de
cartographie BioXAS en mode micro. En outre, la détermination des pics aprés restauration a été
effectuée par fluorescence X pour chaque pixel, ainsi que la cartographie de 1'échantillon en

utilisant une énergie de faisceau fixée a 13450 eV (Strange et Feiters, 2008).

Figure 3.8 Préparation des échantillons pour I’analyse XANES
Les données de cartographie pXRF ont été analysées a 1'aide de pyMCA et les analyses XANES
ont été réalisées a 'aide d'Athena. Un balayage grossier (1 x 1 cm, avec un pas de 20 um) a été
effectué pour chaque échantillon, afin d'établir des cartes a pleine résolution (0,2 x 0,2 cm, avec

des voxels de 5x5 pm) (De Groot, 2005).
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3.3.4.6 Distribution spatiale des ions majeurs et métaux dans les résidus

L’interpolation spatiale par la méthode Inverse Distance Weighting (IDW), réalisée a 1’aide du
logiciel Surfer (v28.4.300), a ¢été utilisée afin de visualiser la distribution des parameétres
géochimiques (Ni, Fe, Zn, Al, Ca et Mg) dans les résidus et d’identifier des zones de contraste
hydro-géochimique. Cette approche déterministe est couramment utilisée en environnement minier
pour illustrer des gradients spatiaux et guider I’interprétation des processus dominants lorsque la
structure spatiale est mal contrainte ou que le nombre de points est limité, sans viser une prédiction
quantitative exhaustive (e.g., Isaaks et Srivastava, 1989; BG Lottermoser, 2010; Reimann et al.,

2011; Webster et Oliver, 2007).

3.3.5 Microbiologie des résidus

Quatorze ¢chantillons ont été prélevés sur 1’ensemble des carottes a différentes profondeurs,
congelées et acheminées dans une glaciére a 1'Université de Regina en Saskatchewan pour des
caractérisations microbiologiques. Les échantillons ont été conservés dans un congélateur jusqu'
au sous-échantillonnage. Les extractions d'ADN ont été réalisées a l'aide de kits d’extraction

FastDNA SPIN Kit for Soil DNA Extraction (MP Biomedicals)

L’analyse des communautés microbiennes a été réalisée a 1’aide du logiciel Mothur (v.1.48.0),
selon le protocole opératoire standard MiSeq décrit par Patrick D. Schloss et collaborateurs (Kozich
et al., 2013). Les analyses ont été effectuées sur des réplicats biologiques en double provenant
d’échantillons prélevés a trois profondeurs dans deux forages du site Lorraine. La caractérisation
microbiologique ciblait la région V4 du géne de ’ARNr 16S, amplifiée a I’aide des amorces
universelles S15F et 806R du Earth Microbiome Project (Caporaso et al., 2012; Walters et al.,
2016).

Les séquences générées par séquencage [llumina MiSeq ont d’abord été assemblées par fusion des
lectures appari¢es (paired-end reads) afin de produire des séquences contigués (contigs)
correspondant aux fragments amplifiés de la région V4. Les séquences obtenues ont ensuite été
alignées avec la base de données SILVA database (v.102), puis soumises a un controle qualité
visant a ¢liminer les séquences non alignées, les bases ambigués ou redondantes, les
homopolymeéres excessifs ainsi que les séquences chimériques. La classification taxonomique a

ensuite ¢té réalisée a I’aide de la base de données Ribosomal Database Project (RDP, v.9).
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Les séquences d’origine eucaryote, mitochondriale et chloroplastique, ainsi que celles ne pouvant
étre classées au niveau du domaine taxonomique, ont été exclues du jeu de données. Les
échantillons présentant une profondeur de séquencage insuffisante apres traitement (échantillons
66 et 47) ont également été retirés, tandis que tous les autres contenaient au minimum 6 250
séquences. Le jeu de données final a été regroupé en unités taxonomiques opérationnelles (OTU),
pour lesquelles une séquence consensus et une assignation taxonomique ont été¢ déterminées. Les
données ainsi obtenues ont finalement été exploitées afin d’identifier la présence de guildes
métaboliques d’intérét, notamment des microorganismes associés aux cycles biogéochimiques du

fer et du soufre, incluant des bactéries apparentées aux groupes sulfoxydants.

3.3.6 Chimie eaux interstitielles

L'analyse chimique des eaux de pores a été réalisée pour comprendre la mobilité des contaminants
dans les résidus miniers sous le couvrement. Elle permet d’évaluer I'efficacité des mesures de
restauration et reste déterminante pour le suivi environnemental a long terme des sites miniers. Le
protocole d'extraction d'échantillons représentatifs de I'eau interstitielle des résidus carottés a été
développé au laboratoire de I'URSTM, selon Ortega-Guerrero et al. (1997). La technique utilise
une presse électromagnétique rigide asservie MTS 10/GL pour réaliser 1'extraction dans les argiles
sensibles (e.g., Moncur ef al., 2013; Ortega-Guerrero et al., 1997) via un dispositif expérimental
adapté de Patterson et al. (1978). Il consiste en une cellule triaxiale modifiée appelée « cellule
d'extraction » qui exerce une pression cellulaire sur I'échantillon (Figure 3.9). Une fois I'échantillon
introduit dans le creuset de la presse mécanique, une tige métallique est placée sur 1'échantillon de
résidus qui est confiné a une pression d'extraction qui est la pression cellulaire (Patterson et al.,
1978). A la base de I'¢chantillon, une fente permet d'évacuer I'eau interstitielle. L'eau est récupérée
a l'aide d'une seringue stérilisée directement reliée au dispositif d'extraction de I'eau afin d'éviter
tout contact de I'eau avec l'atmosphere. Les échantillons d'eau interstitielle ont été prélevés dans

les résidus de chaque forage a des profondeurs comprises entre 0,81 m et 5,33 m.
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Figure 3.9 Dispositif d’extraction des eaux interstitielles des échantillons de carottes

Pour les analyses chimiques, une aliquote de 10 mL des eaux de pore dans chaque forage et a des
profondeur différentes ont été prélevées puis filtrée a 0,45 um afin de préparer les échantillons
destinés a la quantification des métaux et métalloides par spectrométrie d’émission optique a
plasma a couplage inductif (ICP-OES). Les mesures ont été réalisées a 1’aide d’un spectrometre
Agilent 5800, et ont porté sur 30 éléments : aluminium (Al), argent (Ag), arsenic (As), barium (Ba),
béryl (Be), bismuth (Bi), bore (B), cadmium (Cd), calcium (Ca), chrome (Cr), cobalt (Co), cuivre
(Cu), fer (Fe), mercure (Hg), potassium (K), lithium (Li), magnésium (Mg), manganése (Mn),
molybdéne (Mo), sodium (Na), nickel (Ni), plomb (Pb), sélénium (Se), silice (Si), strontium (Sr),
soufre (S), tellure (Te), titane (T1), uranium (U) et zinc (Zn). Conformément aux pratiques usuelles
visant a stabiliser les échantillons et prévenir la précipitation ou I’adsorption des ¢léments dissous,
les aliquotes destinées a I’ICP-OES ont été acidifiées a 2 % HNOs afin d’assurer leur conservation

jusqu’a I’analyse.

Une seconde aliquote de ces eaux a également été préleve, filtrés a 0,45 um pour I’analyse
consacrée a la détermination des anions par chromatographie ionique (CI). Les anions majeurs (Cl-,
SO+, NOs~, NO2") ont été quantifiés par CI a 1’aide d’un systeme Metrohm 883 Basic IC Plus,
équipé d’une colonne Metrosep A Supp 5 - 150/4,0 et d’un détecteur conductimétrique avec
suppression chimique (e.g.,Marmier, 2024; Vualu Ibula Mambenga, 2020). La phase mobile
consistait en une solution de carbonate/bicarbonate de sodium (3,2/1,0 mmol L") pompée a 0,7
mL min'. Les calibrations ont été effectuées a partir de standards multianalytes tragables (Thermo
Scientific) couvrant la gamme 0,1-50 mg L. Les limites de détection (LD) variaient entre 0,02

mg L' (NO2") et 0,05 mg L' (SO+*).



76

L’analyse conjointe des métaux/métalloides et des anions permet d’obtenir une lecture plus
intégrée de la chimie des lixiviats, en cohérence avec l’objectif de suivi des processus

géochimiques contrdlant la qualité de 1’eau au cours des cycles de ringage et d’écoulement.

Les principaux parametres physico-chimiques ont ét¢ mesurés sur 1’ensemble des échantillons,
incluant le pH, la conductivité électrique et le potentiel d’oxydoréduction (ORP), ces indicateurs
étant essentiels pour interpréter I’état chimique du milieu et le comportement potentiel des especes
dissoutes. Le pH a été mesuré sur des échantillons non filtrés a I’aide d’un pH-meétre VWR
SympHony B30PCI couplé a une ¢lectrode Thermoscientifique Orion GD. La précision de la
mesure du pH est de 0,002 unité (Villeneuve, 2004). L’étalonnage a été effectué a partir de
solutions tampons de pH 4, 7 et 10. L’ORP a été déterminé avec le méme instrument, en utilisant
une ¢lectrode Pt/Ag/AgCl, distincte de celle employée pour le pH, et calibrée a 240 mV au moyen
d’une solution standard. La précision associée a cette mesure est de 0,02 mV (Villeneuve, 2004).
La conductivité électrique a été mesurée a I’aide d’un conductimétre VWR® Traceable®
Expanded Range, préalablement calibré a 1413 uS, avec une précision de 1 %. L’ensemble des

analyses réalisées de la cadre de ce projet de these a été résumé dans le tableau 3.2.
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Tableau 3.3 Récapitulatif des essais caractérisations sur les échantillons de carottes du parc a résidus de Lorraine restauré

Précision /

S Parameétre Méthode / Norme / .. .. . . Type
Categorie analysé Instrument Référence Principe / Objectif illlgjll;fique d’échantillon
Densité Pycnométre & ASTM x:suifﬁglve ‘S’I“:r‘e reel 001 goms | Résidus
relative (Gs) hélium D5550-06 > b I,) 1 P solides
déplacement d’hélium
Physi
ysique Granulométre laser Distribution Résidus
Granulométrie | (Malvern ISO 13320 | granulométrique par 0,02-2000 pm solides
Mastersizer) diffraction laser
\ Evaluation du potentiel L.
n pH-métre avec ASTM AR e Résidus
pH de pate dlectrode D4972 a01df) .bas1que initial des | £0,02 unité pH solides
matériaux
Digestion totale 4 . .
Métaux / acides (HNOs-HCl- Ei‘;gglse 2/ ggﬁ;ﬁ;iﬁ?guise ¢ erreur relative | Résidus
métalloides HC104-HF) + ICP- %RSTM o J 5-10 % solides
AES / ICP-MS ces
Géochimique | Carbone et Four & induction ASTM Q;a?(:ﬁ;igggncae}:aite £0.01 % Résidus
soufre total (ELTRA CS-2000) | E1915 parce ST solides
temperature
Commsiion | Busnee X | aSTi | Amedeblottole | s
q (FRX) Cl14 ! Y UL solides
roche totale » majeurs
Spéciation U-XRF / XANES protocole ]?1str13but10n gpatlale et h,aute ‘ Résidus
11 . CLS/ état d’oxydation des résolution .
¢lémentaire (synchrotron) o . Y solides
synchrotron | éléments micrométrique
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Tableau 3.3 Récapitulatif des essais caractérisations sur les échantillons de carottes du parc a résidus de Lorraine restauré (suite)

Précision /

Catégorie Param’e tre Méthode / N(,)r’m e/ Principe / Objectif Limite T,y'pe .
analysé Instrument Référence analytique d’échantillon
DRX (Bruker D8
Phases Advance) + méthode Identification et ~1 % masse Résidus
minérales raffinement Rietveld quantification minérale | minimale solides
Minéralogique Rietveld (TOPAS)
Texture / MEB-EDS (Zeiss | protocole Morphologie, textures | précision :
g . . . - 11 . Sections
libération Sigma 300 VP + microscopie | et composition ¢lémentaire olies
minérale Oxford Ultim Max) | analytique | élémentaire ~0,1 % p
protocole
Ensemencement microbiolog | Isolement et
Cultures o . o e L .
L sur milieu de 1e enrichissement qualitatif Résidus/eaux
bactériennes . .
culture environnem | bactérien
entale
Microbiologie Séquencage protocole
Structure des [llumina MiSeq du | MiSeq Identification >6250 L.

. \ . . . . Résidus
communautés | gene ARNr 16S Mothur taxonomique et guildes | séquences/écha solides
microbiennes | (V4; amorces (Kozich et | métaboliques (Fe/S) ntillon retenu

515F-806R) al., 2013)

pH-metre (VWR Standard s o, Lixiviats /
Lixiviats pH SympHony Methods eAa(]:Jl)((hte/baswlte des +0,02 unité pH | eaux
colonnes et B30PCI) 4500-H* interstitielles
caux . Lixiviats /
interstitielles Electrode Pt ASTM .

+
pOR (Eh) corrigée ESH D1498 Conditions redox 0,2 mV eaux

interstitielles
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Conductivité
¢lectrique

Conductimeétre

Standard
Methods
2510 B

Minéralisation ionique

+10 uS ecm™

Lixiviats /
eaux
interstitielles

Tableau 3.3 Récapitulatif des essais caractérisations sur les échantillons de carottes du parc a résidus de Lorraine restauré (suite)

Précision /

S Paramétre Méthode / Norme / .. .. . . Type
Categorie analysé Instrument Référence Principe / Objectif irlllzltlllytfique d’échantillon
MA.313- Lixiviats /
Acidité / Titreur Alc-Aci 1.0 | Capacité tampon des +1 mg CaCOs caux
alcalinité automatique (CEAEQ)/ | eaux L . .\
SM 2320 B interstitielles
Lixiviats
colonnes et Cations / ICP_O.ES Quantification multi erreur relative Lixiviats /
caux métaux dissous (PerkinElmer EPA 6010D ¢lémentaire 5-10% caux
interstitielles Optima 3000 DV) interstitielles
. - . i ..
Arilons (§O4 , 'Chr‘omatographle MA.303 Quantification des LD 0,02-0,05 Lixiviats /
Cl, NOs, ionique (Metrohm | Tons 3.2 anions dissous me [ eaux
NO>) IC) (CEAEQ) & interstitielles
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3.4 Essais cinétiques en colonne

Cette section décrit les essais cinétiques en colonnes réalisés au laboratoire de 'URSTM-UQAT
afin d’évaluer I’évolution hydro-géochimique des résidus du site Lorraine, avec et sans couverture

de type CEBC.

3.4.1 Configuration et fonctionnement des colonnes

Deux colonnes instrumentées ont ét¢ montées afin de reproduire un scénario non restauré et un
scénario restauré du site Lorraine : la colonne ROF (Résidus Oxydés et Frais), représentant des
résidus exposés a 1’oxygene atmosphérique, et la colonne ROFC (Résidus Oxydés et Frais avec
Couverture), représentant les mémes résidus protégés par une couverture a effet de barricre
capillaire (CEBC). Les colonnes ont été soumises a des cycles répétés de mouillage—drainage
(ringage) pendant 510 jours afin de reproduire, sous conditions contrdlées, les fluctuations
hydrologiques et hydro-géochimiques susceptibles d’influencer 1’oxydation des sulfures, le
transport de I’oxygene et I’évolution de la qualité des eaux dans les résidus miniers restaurés. Cette
approche expérimentale est largement utilisée pour évaluer le comportement hydrogéologique et
géochimique des résidus miniers réactifs ainsi que 1’efficacit¢ des méthodes de restauration,
notamment les couvertures limitant le DMA (Demers et al., 2008; Pabst et al., 2011; Pabst et al.,
2017).

La colonne ROF est constituée d’un cylindre en Plexiglas® de 14 cm de diametre et 90 cm de
hauteur, tandis que la colonne ROFC est composée de deux sections superposées de mémes
dimensions (180 cm au total), afin d’intégrer la CEBC au-dessus des résidus (Figure 3.10). Dans
chaque colonne, une épaisseur totale d’environ 20 cm de résidus (prelévés dans les 4 forages) a été
mise en place, incluant une séquence stratifiée composée de 4 cm de résidus oxydés, 5 cm de
résidus partiellement oxydés (soit environ 9 cm de résidus oxydés au total), reposant sur 11 cm de
résidus non oxydés (« frais »). Les résidus ont été déposés par couches successives de 2 a 3 cm,
puis légérement compactés a 1’aide d’un marteau Proctor afin d’assurer une mise en place

reproductible; la porosité obtenue pour les résidus de Lorraine est d’environ 0,40 (Figure 3.11).

Dans la colonne ROFC, une CEBC d’environ 180 c¢cm a été construite au-dessus des résidus
(prelévés dans les 4 forages), incluant 30 cm de sable (couche de transition), 50 cm de silt (couche

de rétention d’eau) et 30 cm de sable/gravier (couche de protection). Chacun des materiaux a été
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mise en place par tranches successives et compactée avec une porosité moyenne d’environ 0,36
pour le sable, 0,38 pour le silt et 0,40 pour les résidus (annexe B). A la base des colonnes, un
systeme de drainage comprenant un disque perforé en PVC et une pierre poreuse (0,5 bar) a été
installé afin de faciliter I’écoulement, limiter la remontée d’air et permettre I’application d’une
succion. Une succion constante de 2 m a été imposée a la base de chaque colonne afin de
matérialiser la position basse de la nappe phréatique dans les conditions expérimentales.
L’¢étanchéité a la base et aux jonctions (pour ROFC) a été assurée par des joints, et les parois
internes ont été enduites de graisse pour limiter la formation de chemins préférentiels d’écoulement
et/ou de migration de I’oxygéne. Les colonnes sont restées ouvertes a 1’atmosphére en partie
supérieure durant les essais, permettant notamment de tenir compte de 1’évaporation au cours des
cycles et des flacons reli¢ a des tubes (U-tubes) ont été installés pour recueillir les différents

lixiviats (Figure 3.10).
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Figure 3.10 Schémas de montage des colonnes ROF et ROFC,

Enfin, les deux colonnes ont ét¢ instrumentées a 1’aide de sondes EC-5 pour mesurer la teneur en
eau volumique (0) et de tensiometres Omega remplis d’eau pour mesurer la succion (), installés
a proximité des sondes EC-5 (Figures 3.10 et 3.11). L’ensemble des parameétres de mise en place

des différents matériaux pour chaque colonne est résumé dans I’annexe B.
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Figure 3.11 Photos de montage des colonnes pour I'essai cinétique au laboratoire.

3.4.2 Rincage des colonnes

Avant chaque cycle de drainage, les coupes en céramique étaient remplies d'eau déminéralisée
selon le modele d'eau équilibrée de Ouangrawa et al., (2009) pour garder une saturation compléte
et des lectures précises. Les colonnes ont été mises en place dans les conditions les plus proches
possibles observées sur le site : sable peu humide, silt presque saturé, et sable/gravier presque sec.
Aprés un premier cycle de drainage, a la suite de 'ouverture de la vanne a la base, des cycles
mensuels de mouillage et de drainage (séchage) ont été appliqués pour simuler, de manicre
simplifiée, mais contrdlée, les conditions climatiques naturelles. Les lixiviats ont été échantillonnés
de facon mensuelle par les tubes qui contrdlent le niveau de I'eau a la base des colonnes pour des
analyses chimiques. Le délai entre la collecte du lixiviat et 'ajout d'eau déionisée au haut des
colonnes est d'environ deux jours pour le ROF et quatre jours pour le ROFC. Il faut noter que la
céramique poreuse censée appliquer une succion et de favoriser le drainage des colonnes a
présentée des défaillances le long des cycles de mouillage-séchage. Il n’a pas été possible de
maintenir une succion a la base et une pompe péristaltique a été installée sur chaque colonne a
partir du neuvieme ringage (270 jours) afin de réduire le temps d’écoulement des lixiviats a une
moyenne de deux jours pour les deux colonnes.

Les colonnes ont été rincées tous les 30 jours avec environ 2000 cm® d’eau déionisée afin de
reproduire, a I’échelle expérimentale, des épisodes périodiques de recharge hydrique et de favoriser
des cycles répétés de mouillage-drainage représentatifs des conditions hydrogéologiques du site

Lorraine. Pour une colonne de 14 cm de diamétre, ce volume correspond a une lame d’eau
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équivalente d’environ 130 mm, calculée a partir du rapport entre le volume appliqué et la surface
transversale de la colonne. Bien que cette recharge soit simplifiée par rapport aux conditions
naturelles, elle vise a simuler un apport hydrique cumulé favorisant les processus de dissolution—
précipitation, le transport des especes dissoutes et 1’évolution géochimique des résidus dans des
conditions contrdlées. Des approches similaires basées sur des cycles périodiques de ringage ont
¢été largement utilisées afin d’évaluer 1’évolution hydro-géochimique de résidus miniers réactifs et
la performance des couvertures limitant le drainage minier acide (Demers et al., 2008; Pabst et al.,
2011; Pabst et al., 2017; Maqgsoud et al., 2021).

Le pH de l'eau de ringage était d'environ 5,90, sa conductivité 53uS/cm, la teneur en calcium était
d’environ 0,016 mg/L, celle en magnésium était sous la limite détectable (< MDL = 0,001 mg/L),
et celles des autres métaux analysés sont demeurées inférieures ou égales a 0,002 mg/L. Apres
environ 4 heures de contact entre I’eau de ringage et les matériaux, la vanne au bas des colonnes a
été ouverte et I'eau a pu s'écouler. Les colonnes ont ensuite été laissées a l'air libre pendant environ

quatre semaines avant de commencer un nouveau ringage ou « flush ».

3.4.3 Suivi géochimique des lixiviats

Dans le cadre du suivi géochimique des essais cinétiques réalisés en colonnes, les lixiviats produits
a chaque cycle ont d’abord été pesés en fin de période d’écoulement, de maniere a documenter
quantitativement la production d’effluent associée aux conditions expérimentales appliquées. Cette
étape constitue une base essentielle pour I’interprétation des résultats analytiques, notamment en
vue de relier I’évolution des concentrations dissoutes aux volumes récupérés et a la dynamique des

rincages.

Pour les analyses chimiques, une aliquote de 10 mL de chaque lixiviat issus des colonnes a été
prélevée puis filtrée a 0,45 um afin de préparer les échantillons destinés a la quantification des
métaux et métalloides par spectrométrie d’émission optique a plasma a couplage inductif (ICP-
OES). Les mesures ont été réalisées a 1’aide d’un spectrometre Agilent 5800, et ont porté sur 30
¢léments. Un aliquote supplémentaire de ces lixiviats a également été prélevé a la fin de chaque
cycle d’écoulement, filtrés a 0,45 um et conservés a 4 °C jusqu’a I’analyse consacrée a la
détermination des anions par chromatographie ionique (CI). Les méthodes analyses utilisées ainsi
que les principaux parametres physico-chimiques mesurés sont identiques a ceux décrits dans a la

section 3.3.4.6 consacrée aux les eaux interstitielles. En plus, chaque lixiviat a également fait
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I’objet d’une quantification de ’acidité et de 1’alcalinité, afin de mieux caractériser le pouvoir
tampon et le potentiel de neutralisation/acidification des solutions. Ces mesures ont ¢été réalisées a
I’aide d’un titreur automatique Methrohm 848 Titrino plus, équipé d’une sonde de pH permettant
d’identifier avec précision les points de fin de titrage, fixés a 8,3 pour la mesure de ’acidité et 4,5
pour la mesure de ’alcalinité. L’alcalinité a été déterminée par titrage avec une solution de H.SO4
0,02 N, tandis que I’acidité¢ a été mesurée a I’aide d’une solution de NaOH 0,02 N. Pour des
¢chantillons compris entre 10 et 500 mg CaCOs/L, la précision attendue est de 1 mg CaCOs/L
(Villeneuve, 2004).

3.4.4 Démantélement des colonnes

Les deux colonnes ont été démantelées apres 17 ringages (Figure 3.13). Les matériaux ont été
démantelées par couches établies sur les observations macroscopiques. La colonne ROF (témoin)
a ¢été¢ démantelée en couche suivante depuis le haut : 0-2 cm, 2-4 cm, 4-8 cm, 8-10 cm, 10- 14 cm
et 14 -20cm soient six sections. Pour la colonne ROFC, neuf sections ont été prélevées au total a
différentes profondeurs dans le silt, le sable et les résidus : trois sections dans le silt, une section

dans le sables jouxtant les résidus et cinq sections dans les résidus.

Des observations visuelles ont été réalisées sur les matériaux (résidus et sable en contact avec les
résidus) issus du démantelement de chaque colonne. Des mesures de teneur en eau massiques ont
¢galement été réalisées sur les différentes sections (couches) échantillonnées. Des sous échantillons
ont été prélevés dans chaque section de résidus démantelée afin de procéder a des analyses

minéralogique et soufre-carbone post-démantelement.
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Figure 3.12 Photos du démantélement des colonnes au laboratoire URSTM-UQAT

3.5 Calculs d’équilibre thermodynamique

Les analyses chimiques des lixiviats obtenus lors des cycles de ringcage ont été utilisées pour la
modélisation géochimique de l'eau qui transite dans les colonnes et des équilibres chimique qui
tendent a s'y établir. On considére, en premiére analyse, que ce type de modélisation est applicable
aux essais en colonnes pour un lixiviat en équilibre avec le milieu (Joanes, 1999). La modélisation

géochimique est un outil fréquemment utilisé lors de travaux portant sur le drainage minier acide.

Dans cette étude, le logiciel Visual MINTEQ (version 3.1) (e.g., Felmy, 1984; Gustafsson, 2011),
suivant la base de données MINTEQA2 (Allison et al., 1991), a été utilis¢ pour calculer la
spéciation des especes chimiques en solution et les indices de saturation (IS) de divers minéraux
dans chaque lixiviat a partir des qualités d’eau. La modélisation géochimique permet d'établir les
indices de saturation des différentes phases minérales susceptibles d'étre formées dans les colonnes
et de connaitre ainsi les précipités possibles. L'indice de saturation IS est défini comme le
logarithme du rapport entre le produit ionique actuel (Q) de l'eau pour un minéral donné et sa
constante d'équilibre thermodynamique (K) pour la réaction de dissolution/précipitation, soit IS=
log (Q/K) ; il indique si I'eau est sous-saturée (dissolution, IS < 0), sursaturée (précipitation, IS >
0) ou en équilibre (IS = 0) (Appelo et Postma, 2004). Les valeurs sous la limite de détection ont

été traitées comme des 0 afin de permettre au logiciel d’effectuer tout de méme des calculs.
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3.6 Qualité des eaux post-restauration

La méthodologie proposée dans cette section repose sur la compilation des données historiques
avant restauration et des résultats du suivi post-restauration de Lorraine, réalisées a partir des
archives et des bases de données fournies par le MRNF. Les résultats du suivi de la qualité des
eaux des puits d’observations PO-2, PO-4, PO-6, PO-7 et PO-9 apres la restauration du site
Lorraine ont été évalués, en plus de ceux des puits d’observation PFLO1, PFL02, PFLO3 et PFL04
(transect), construits dans ce projet de recherche (figure 3.14). Trois campagnes d’échantillonnage
ont été réalisées en 2025 dans les puits d’observation du transect et dans PO-6: un premier
échantillonnage au printemps (2025-05-20), un second en été (2025-07-29) et un dernier en
automne (2025-10-28). Un accent particulier a été mis sur le puits d’observation PO-6 considéré
comme représentatif du lixiviat exfiltrant du parc a résidus (e.g., Genty, 2012; Genty et al., 2016;
Neculita et Zagury, 2008). Le suivi de la qualité des eaux post-restauration du site Lorraine a été
réalisé par des équipes du MRNF et de 'URSTM-UQAT et a couvert la période 1999-2025. Seuls
les résultats d'analyses de certains parametres d'intérét tels que le pH et la conductivité électrique,
ainsi que les concentrations en fer, sulfate, nickel et zinc (tableau 3.3) ont été considérés dans cette
étude. Les incertitudes sur les valeurs trouvées dans la base de données ont été estimées de maniére
prudente a + 0,2 unité pour le pH et = 10% sur tous les autres parametres de qualité de 1'eau.
L'évolution de la qualité¢ de l'eau au cours des 25 dernieres années a été présentée a partir de
visualisation des données (graphiques temporels, cartes). Les qualités d’eau ont été comparées aux

critéres de la Dir019 montrés au tableau 3.3.



Tableau 3.4 Exigences en maticre de qualité de 1’eau - Directive 019 sur I’industrie minicre

(MELCCEFP, 2025)

Concentration mensuelle Concentration maximale

Paramctres moyenne acceptable acceptable
Fe (mg/L) 3,00 6,00
Ni (mg/L) 0,50 1,00
Zn (mg/L) 0,50 1,00
Min Max
pH
6,5 9,5

Wers la route 122 (7 lom)
\ ot Latslippe (15 krm)

__________

Figure 3.13 Carte de localisation des puits d’observation du site Lorraine

Les anciens puits (MNRF) sont encerclés en rouge et les nouveaux

construits dans le cadre de ce projet sont représentés en bleu suivant le

transect de forages (adaptée de Bernier, 2001).
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Les analyses en composantes principales (ACP) ont été utilisés afin d’interpréter les résultats des
qualités d’eaux issus du suivi des puits d’observations. Cette approche permet d’identifier les
associations entre ¢léments d’intérét, d’évaluer les gradients géochimiques liés aux processus
d’oxydation et de précipitation secondaire, et de distinguer les regroupements de puits en fonction
de leur localisation sur le parc a résidus. Les ACP ont trés souvent été utilisées pour appuyer
I’interprétation de 1’évolution la qualité des eaux et dans plusieurs études hydrogéochimiques (e.g.,

Elghali et al., 2019a; Maqgsoud et al., 2022; Magsoud et al., 2016).

Les données géochimiques des puits PO-2, PO-4, PO-6, PO-7 et PO-9 issues des analyses des
qualités d’eaux souterraines ont été regroupées par date, localisation des puits, parameétres et
valeurs. Avant I’analyse, les valeurs ont été centrées et réduites afin de supprimer I’effet d’échelle
entre variables d’unités différentes (Abdi et Williams, 2010). Les variables présentant un trop grand
nombre de valeurs manquantes ou des distributions anormales ont été exclues. Le traitement des

données a été effectué sous le logiciel Spyder (Python 3.12.4).

Dans le cadre de cette étude, un biplot d’analyse en composantes principales (ACP) basé sur les
médianes annuelles a été utilisé¢ afin de synthétiser I’information contenue dans les données
hydrochimiques (e.g., Helena et al., 2000; Shrestha et Kazama, 2007). Cette approche statistique
permet une représentation graphique combinée, dans un méme plan factoriel, des observations
(années ou puits d’observation) et des variables chimiques d’intérét, en projetant ces dernieres (pH,
SO+*, Fe, Ni, Zn) sur les deux premiers axes principaux (CP1 et CP2), facilitant ainsi

I’interprétation des processus géochimiques dominants (e.g., Gabriel, 1971; Reimann et al., 2011).

La courbe de lissage LOWESS a également ¢été utilisée pour illustrer la tendance temporelle
générale des moyennes annuelles (pH, conductivité, Fe, SO4, Ni et Zn) dans les eaux du puits PO-
6. Cette méthode de régression locale non paramétrique permet de représenter des relations
potentiellement non linéaires en réduisant 1’effet du bruit et en mettant en évidence la tendance
sous-jacente des séries temporelles (e.g., Cleveland, 1979; Cleveland et Devlin, 1988). Les
moyennes annuelles ont été accompagnées de barres d’erreur (écart-type), permettant d’appuyer

I’interprétation du lissage descriptif et d’évaluer la variabilité¢ des données (Rojo et al., 2017).
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La figure 3.15 résume I’ensemble des analyses de caractérisation physiques, géochimique,

microbiologiques, minéralogique et synchrotron réalisées dans le cadre de ce projet.
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Figure 3.14 Coupe transversale conceptuelle du TSF montrant I'emplacement des sous-
¢chantillons et leurs analyses.

La profondeur est exprimée en m sous le point le plus élevé (m.s.p.h.) de la surface du

TSF, situé au sommet du FLO2. La ligne pointillée avec un triangle inversé représente

le niveau de la nappe phréatique observé lors des forages. Le point zéro correspond a

la surface du parc.
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CHAPITRE 4 PROFIL HYDROGEOCHIMIQUE POST-
RESTAURATION DU SITE LORRAINE

Ce chapitre présente les résultats d’analyses hydrogéochimique, vingt-cing ans apres la restauration
de Lorraine afin de décrire la signature environnementale actuelle du parc a résidus (transect
d’échantillonné). L'accent a ét¢ mis sur la caractérisation détaillée des résidus post-restauration,
I’analyse des eaux interstitielles et souterraines pour comprendre les processus géochimiques
majeurs qui influencent leur qualité. La section 4.1 présente les résultats des caractérisations
multidisciplinaires détaillées des résidus et 'analyse de la qualité de 1'eau interstitielle. La section
4.2 se penche ensuite sur les implications plus larges de ces résultats en analysant les données de
la surveillance de la qualité¢ des eaux des puits d’observation pendant la méme période, tels que
abordés dans l'article de conférence ICARD 2024 « Evolution of Porewater Quality over the First
Two Decades Following Reclamation of the Abandoned Lorraine Mine, Quebec (Canada) ». Elle
propose une mise a jour des résultats présentés dans cet article de conférence, en apportant des

analyses statistiques pour appuyer leurs interprétations.

Sont présentés uniquement les résultats et leur interprétation en admettant que le contexte et la
problématique ont été exposés au chapitre 1, qu’une revue de la littérature actualisée a été présentée

au chapitre 2 et que le site d’étude ainsi que la méthodologie utilisée ont été décrites au chapitre 3.

4.1 Caractérisation géochimique et minéralogique des résidus et des eaux

interstitielles post-restauration

Cette section traite spécifiquement des résultats de caractérisation géochimique, microbiologique
et minéralogique des résidus vingt-cing années apres la mise en place de la CEBC, en soulignant
la relation complexe entre les transformations minéralogiques au sein des résidus et la chimie de
l'eau interstitielle qui en résulte. La compréhension de ces interactions est essentielle pour évaluer
l'impact environnemental a long terme du site restauré et pour affiner les stratégies de restauration

pour des sites similaires.
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4.1.1 Géochimie des résidus

4.1.2 pH de pate, soufre total et fer

La figure 4.1 présente I’évolution du pH de pate (paste pH), des concentrations du soufre total (S)
et du fer (Fe) dans les résidus carottés en fonction de la profondeur (m). Les profils verticaux du
pH de pate, du S (mg/g), du Fe (mg/g), du Ca (mg/g), du Mg (mg/g), du Ni (mg/g) et du Zn (mg/g)
sont présentés individuellement pour chacun des forages (FL0O4 a FLO1) en fonction de la

profondeur (m).

Le profil du forage 4 (FL04) s’étend de 0,74 m a 5,33 m de profondeur, avec une nappe phréatique
positionnée a environ 1,91 m sous la surface du terrain (surface du recouvrement) au moment de
I’échantillonnage. Le pH pate varie de 2,11 a 5,64. Les valeurs les plus faibles (2,11 et 2,36) sont
observées entre 0,74 m et 1,33 m. Sous la nappe, le pH varie principalement entre 2,81 et 3,46,
avec une valeur plus élevée de 5,64 entre 4,33 et 4,73 m. Les concentrations en S varient de 13,7 a
87,1 mg/g. Au-dessus de la nappe, les valeurs sont comprises entre 13,7 et 31 mg/g. Sous la nappe,
les concentrations augmentent jusqu’a 87,1 mg/g entre 3,94 et 4,33 m et restent comprises entre
48,3 et 84,7 mg/g en profondeur (Figure 4.1a). Les concentrations en Fe varient de 170 a 310 mg/g.
Au-dessus de la nappe, elles atteignent jusqu’a 310 mg/g. Sous la nappe, elles varient entre 170 et

250 mg/g dans les horizons intermédiaires et profonds (Figure 4.1b).

Le profil du forage 3 (FL03) s’étend de 0,71 a 4,56 m de profondeur et la nappe phréatique se
situait & environ 1,72 m sous la surface du terrain (surface du recouvrement) pendant
I’échantillonnage. Le pH pate varie de 3,5 a 5,34. Les valeurs les plus faibles (3,5 et 3,69) sont
observées entre 1,13 et 1,52 m, tandis que la valeur la plus élevée (5,34) est observée entre 0,82 et
1,13 m. Sous la nappe, le pH varie entre 4,39 et 4,74. Les concentrations en S varient de 12,9 a
157,2 mg/g. Au-dessus de la nappe, les valeurs augmentent de 12,9 a 141,5 mg/g entre 0,71 et 1,78
m. Sous la nappe, elles restent €levées, avec un maximum de 157,2 mg/g a des profondeurs
comprises entre 1,78 et 2,16 m, puis varient entre 95 et 131 mg/g, avant de diminuer a 38 mg/g
entre 4,18 et 4,56 m (Figure 4.1a). Les concentrations en Fe varient de 140 a 330 mg/g. Au-dessus
de la nappe, elles sont comprises entre 140 et 310 mg/g. Sous la nappe, elles atteignent 300 et 330

mg/g entre 2,60 et 3,96 m, et restent €levées a environ 310 mg/g en profondeur (Figure 4.1b).
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Le profil du forage 2 (FL02) s’étend de 0,69 a 4,90 m avec une phréatique positionnée aux alentours
de 1,55 m sous la surface du terrain (surface du recouvrement) au moment de I’échantillonnage.
Le pH pate varie de 3,17 a 7,92. Les valeurs les plus faibles (3,17 et 3,33 sont observées entre 0,85
et 1,98 m, tandis que les valeurs les plus élevées (7,4 et 7,92) sont observées entre 2,14 et 4,34 m.
Les concentrations en S varient de 5,9 a 74,6 mg/g. Au-dessus de la nappe, les valeurs sont
comprises entre 9,4 et 59,1 mg/g. Sous la nappe, les concentrations atteignent un maximum de 74,6
mg/g entre 2,67 et 3,08 m de profondeur, avec des variations comprises entre 22,4 et 74,6 mg/g
(Figure 4.1a). Les concentrations en Fe varient de 120 a 190 mg/g. Au-dessus de la nappe, elles
sont comprises entre 120 et 140 mg/g, tandis que sous la nappe elles augmentent jusqu’a 160—190

mg/g entre 1.98 et 4.34 m (Figure 4.1D).

Le profil du forage 1 (FLO1) s’étend de 5,8 a 3,97 m avec une nappe phréatique qui se situait a
environ 1,55 m sous la surface du terrain (surface du recouvrement) pendant 1’échantillonnage. Le
pH pate varie de 4,6 a 6,82. Les valeurs augmentent de 4.6 entre 5,8 et 9,2 m avec un maximum de
6,82 entre 2,30 et 2,74 m, puis diminuent a 5,61 entre 3,92 et 3,97 m. Les concentrations en S
varient de 0 a 85,4 mg/g. Au-dessus de la nappe entre 5,8 et 1,18 m, les valeurs sont comprises
entre 43,9 et 47,5 mg/g. Sous la nappe, les valeurs augmentent jusqu’a 85,4 mg/g entre 1,83 et 2,11
m, puis diminuent progressivement jusqu’a 0 mg/g entre 3,35 et 3,72 m, avant de remonter
légerement a 11,1 mg/g en profondeur (Figure 4.1a). Les concentrations en Fe varient de 120 a 230
mg/g. Au-dessus de la nappe, elles sont comprises entre 1,30 et 1,60 mg/g, tandis que sous la nappe
elles atteignent 230 mg/g entre 1,83 et 2,95 m, puis diminuent a environ 120 mg/g en profondeur

(Figure 4.1b).
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Figure 4.1 Evolution du pH, des concentrations de soufre (S) (a) et fer (Fe) (b) dans les résidus
carottés en fonction de la profondeur (m).
Les lignes bleues pointillées avec un triangle inversé représentent le niveau de la nappe
phréatique observé lors du prélévement des échantillons de carottes. Pour l'interprétation des
références aux couleurs dans la 1égende de cette figure, les résidus non oxydés (NO), résidus

partiellement oxydées (LO), résidus trés oxydées (HO).

4.1.3 pH de pate, calcium et magnésium

La figure 4.2 montre I’évolution du pH de pate, des concentrations du calcium (Ca) et du
magnésium (Mg) dans les résidus carottés en fonction de la profondeur (m). Les profils verticaux
du pH, du Ca (mg/g) et du Mg (mg/g) sont présentés individuellement pour chacun des forages
(FLO4 a FLO1) en fonction de la profondeur (m).

Dans le FL04, les concentrations en Ca varient de 29 a 59 mg/g. Au-dessus de la nappe, elles sont
comprises entre 29 et 51 mg/g. Sous la nappe, elles augmentent a 59 mg/g entre 2,34 et 3,53 m,
puis diminuent a 49 mg/g en profondeur (Figure 4.2a). Les concentrations en Mg varient de 24 a
32 mg/g. Au-dessus de la nappe, elles sont comprises entre 24 et 32 mg/g. Sous la nappe, les valeurs

restent comprises entre 26 et 32 mg/g (Figure 4.2b).

Dans le FLO3, les concentrations en Ca varient de 29 a 69 mg/g. Au-dessus de la nappe, elles
varient entre 29 et 69 mg/g. Sous la nappe, les valeurs diminuent globalement de 29 a 40 mg/g

entre 2,6 et 4,56 m (Figure 5a). Les concentrations en Mg varient de 24 a 41 mg/g. Au-dessus de
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la nappe, elles sont comprises entre 24 et 41 mg/g. Sous la nappe, elles varient entre 24 et 28 mg/g

entre 2,6 et 4,56 m (Figure 4.2a).

Dans le FLO02, les concentrations en Ca varient de 61 a 69 mg/g. Au-dessus de la nappe, elles sont
comprises entre 67 et 69 mg/g. Sous la nappe, les valeurs diminuent pour se situer aux environs de
61a 62 mg/g entre 2,34 et 3,94 m de profondeur, puis augmentent a 69 mg/g entre 4,7 et 4,9 m
(Figure 4.2a). Les concentrations en Mg varient de 32 a 46 mg/g. Au-dessus de la nappe, elles sont
comprises entre 41 et 46 mg/g. Sous la nappe, les valeurs diminuent aux environs de 32 a 33 mg/g

entre 2,34 et 4,34 m, puis augmentent a 41 mg/g entre 4,7 et 4,9 m (Figure 4.2b).

Dans le FLO1, les concentrations en Ca varient de 56 a 73 mg/g. Au-dessus de la nappe (0,58 et
1,18 m), les valeurs sont comprises entre 63 et 73 mg/g. Sous la nappe, les concentrations diminuent
a 56 mg/g entre 1,83 et 2,95 m, puis augmentent a 67 mg/g en profondeur entre 2,95 et 3,97 m
(Figure 4.2a). Les concentrations en Mg varient de 29 a 46 mg/g. Au-dessus de la nappe, elles sont
comprises entre 36 et 43 mg/g. Sous la nappe, les valeurs diminuent a 29 mg/g entre 1,83 et 2,95

m, puis augmentent a 46 mg/g entre 2,95 et 3,97 m (Figure 4.2b).
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Figure 4.2 Evolution du pH , des concentrations de calcium (Ca) (a) et magnésium (Mg) (b) dans
les résidus carottés en fonction de la profondeur (m).

Les lignes bleues pointillées avec un triangle inversé représentent le niveau de la nappe phréatique

observé lors du prélévement des échantillons de carottes. Pour l'interprétation des références aux

couleurs dans la Iégende de cette figure, les résidus non oxydés (NO), résidus partiellement oxydées

(LO), résidus tres oxydées (HO).
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4.1.4 pH de pate, nickel et zinc

Dans le FL04, les concentrations en Ni varient de 1,2 a 2,9 mg/g. Au-dessus de la nappe, les valeurs
sont comprises entre 1,5 et 2,9 mg/g. Sous la nappe, elles varient entre 1,2 et 1,9 mg/g pour des
profondeurs comprises entre 2,34 et 5,33 m (Figure 4.3a). Les concentrations en Zn varient de 0,07
a 0,11 mg/g. Au-dessus de la nappe, les valeurs sont comprises entre 0,07 et 0,11 mg/g. Sous la

nappe, elles restent comprises entre 0,08 et 0,11 mg/g (Figure 4.3b).

Dans le FLO3, les concentrations en Ni varient de 0,76 a 2,9 mg/g. Au-dessus de la nappe, les
valeurs sont comprises entre 0,76 et 2,9 mg/g. Sous la nappe, les concentrations restent plus élevées
et relativement constantes entre 2,3 et 2,9 mg/g a des profondeurs comprises entre 2,6 et 4,56 m
(Figure 4.3a). Les concentrations en Zn varient de 0,07 a 0,11 mg/g. Au-dessus de la nappe, les
valeurs sont comprises entre 0,07 et 0,11 mg/g. Sous la nappe, elles restent globalement stables

autour de 0,07 et 0,10 mg/g (Figure 4.3b).

Dans le FL02, Les concentrations en Ni varient de 0,7 a 1,4 mg/g. Au-dessus de la nappe, les
valeurs sont comprises entre 0,7 et 0,76 mg/g. Sous la nappe, les concentrations augmentent
progressivement pour atteindre 1,4 mg/g entre 3,32 et 4,34 m, puis diminuent a 0,76 mg/g entre
4,7 et 4,9 m (Figure 4.3a). Les concentrations en Zn varient de 0,08 a 0,15 mg/g. Au-dessus de la
nappe, les valeurs sont comprises entre 0,11 et 0,15 mg/g. Sous la nappe, les concentrations sont
relativement stables entre 0,08 et 0,09 mg/g entre 2,34 et 4,34 m, puis augmentent a 0,11 mg/g en
profondeur (Figure 4.3b).

Dans le FLO1, les concentrations en Ni varient de a 1,8 mg/g. Au-dessus de la nappe, les valeurs
sont tres faibles entre 0.00074 et 0.0012 mg/g. Sous la nappe, elles augmentent a 0,74 mg/g entre
1,32 et 1,83 m, puis atteignent 1,8 mg/g a entre 1,83 et 2,95 m, avant de diminuer a 0,7 mg/g en
profondeur (Figure 4.3a). Les concentrations en Zn varient de 0,0007 a 0,22 mg/g. Au-dessus de
la nappe, les valeurs sont tres faibles entre 0,0007 et 0,0008 mg/g. Sous la nappe, elles augmentent
20,084 mg/g entre 1,32 et 1,83 m, puis atteignent 0,22 mg/g entre 1,83 et 2,95 m, avant de diminuer
a 0,15 mg/g en profondeur (Figure 4.3b).
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Figure 4.3 Evolution des concentrations de nickel (Ni) et de zinc (Zn) dans les résidus carottés en
fonction de la profondeur (m).

Les lignes bleues pointillées avec un triangle inversé représentent le niveau de la nappe phréatique

observé lors du prélévement des échantillons. Pour l'interprétation des références aux couleurs dans

la Iégende de cette figure, les résidus « frais » (NO), résidus partiellement oxydées (LO), résidus

trés oxydées (HO)
4.1.5 Comparaison des profils

L’ensemble des profils géochimiques des résidus carottés montre des variations du pH, de 2,11 a
7,92,du S, de 0 a 157 mg/g, du Fe, de 120 a 330 mg/g, du Ca, de 29 a 73 mg/g, du Mg, de 24 4 46
mg/g, du Ni, de 0,00074 a 2.9 mg/g, et du Zn, de 0,0007 a 0,22 mg/g en fonction de la profondeur
et de la position relative a la nappe phréatique. Les positions de la nappe varient entre 1.18 m
(FLOT) et 1.91 m (FLO4) pendant la campagne d’échantillonnage. Les valeurs les plus élevées en
S sont observées dans FLO3, tandis que les concentrations maximales en Fe sont également
observées dans ce forage. Les valeurs de Ca et Mg varient a la fois au-dessus et en dessous de la
nappe, avec des plages distinctes selon les forages. Les valeurs les plus faibles en Ni et Zn sont
observées dans FLO1 au-dessus de la nappe, tandis que les valeurs les plus élevées en Ni sont
observées dans FLO3 et FLO4. Les concentrations en Zn présentent des variations plus limitées
entre les forages. Les variations verticales sont observées dans 1’ensemble des profils, tant au-

dessus qu’en dessous de la nappe.
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4.1.6 Distribution spatiale des ions majeurs et métaux dans les résidus

L’interpolation IDW des concentrations du Fe, Ca, Zn, S, Al, Mn, Ni, Mg et Na indique des
variations dans les distributions des concentrations pour 1I’ensemble de ces éléments (Figure 4.4).
Le fer (Fe) présente des concentrations comprises entre 112 800 et 360 800 pug/g, avec des zones
de valeurs, élevées observées entre environ 2,0 et 4,5 m de profondeur dans la zone sud du transect
(FLO4 et FLO3). Le calcium (Ca) varie entre environ 28 640 et 73 000 pg/g, avec des concentrations
plus ¢élevées dans la zone centre et nord (FLO2 et FLOI1), notamment dans les horizons

intermédiaires.

Le zinc (Zn) montre des concentrations comprises entre 66 et 175 pg/g, avec une distribution
relativement homogéne mais présentant des zones plus élevées vers FLO1. Le soufre total (S) varie
entre 1,0 et 14,7 %, avec des valeurs plus élevées observées dans les zones profondes et

intermédiaires dans la zone des forages FL04 et FLO3.

L’aluminium (Al) présente des concentrations comprises entre 45 280 et 73 000 pg/g, avec des
variations latérales marquées entre les forages. Le manganese (Mn) varie entre 975 et 1 536 ng/g,

avec des concentrations plus élevées dans la partie nord du transect.

Le nickel (N1) varie entre 546 et 3 544 ng/g, avec des enrichissements localisés principalement
dans les zones intermédiaires. Le magnésium (Mg) présente des concentrations comprises entre 19
000 et 44 080 ng/g, avec des valeurs plus élevées observées dans FLO2 et FLO1. Enfin, le sodium
(Na) varie entre 6 604 et 16 440 pg/g, avec des concentrations plus élevées dans les horizons

supérieurs et intermédiaires du transect.

Dans I’ensemble, les profils interpolés mettent en évidence des gradients verticaux et latéraux des
concentrations, avec des amplitudes variables selon les éléments et les positions le long du transect

(Figure 4.4).
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La distance entre les forages FLO1, FLO2, FLO3 et FLO4 et la profondeur sont exprimées
respectivement en metre et sous le point culminant de la surface du TSF, situé¢ au sommet de FL02.
Les points gris représentent les sous-échantillons et leurs positions de prélévement. La ligne bleue
continue et le triangle bleu inversé¢ indiquent le niveau de la nappe phréatique pendant

I’échantillonnage.

4.1.7 Microbiologie

Les communautés microbiennes des forages 2 (FL02) et 4 (FL04) contenaient une abondance de
bactéries apparentées a des acidophiles et a des bactéries sulfoxydantes et ferrooxydantes connues,
ainsi qu'a des microorganismes ferro-et/ou sulfato-réducteurs. Parmi celles-ci figurent des
organismes des genres Acidithiobacillus, bactéries acidophiles oxydant le fer et le soufre. Des
bactéries sulfato-réductrices, du genre Desulfosporosinus dont certaines souches étant modérément
acidophiles, des bactéries anaérobies organotrophes du genre Ignavibacterium et des
microorganismes communs associés aux sols et aux plantes, du genre Burkholderia. Les
¢échantillons des résidus ont également révélé certains organismes classés comme Geobacter
réducteur de fer de la famille des Geobacteraceae, des bactéries oxydant de fer hétérotrophe tolérant
a l'acide du genre Ferrithrix et des oxydant de soufre et de fer tolérant a l'acide du genre

Sulfobacillus.

Le tableau 4.1 ci-dessous résume les fonctions les plus probables au niveau genre, a utiliser comme

hypotheses a tester par géochimie et marqueurs fonctionnels (QPCR).

Les sources potentielles : Acidithiobacillus (taxonomie et pH) ; Sulfobacillus (pH, métabolismes)
; Ferrithrix (pH tres bas, couple redox Fe) ; Desulfosporosinus (SRB acidotolérantes, gamme de
pH, donneurs/accepteurs) ; Geobacter (réduction dissimilatoire des métaux) ; Burkholderia

(sol/rhizosphere, bénéfices/risques) ; Ignavibacterium (anaérobie fermentaire, pH neutre).
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Tableau 4.1 Synthése des principaux genres microbiens identifiés, de leurs potentielles fonctions métaboliques et implications

biogéochimiques dans 1’évolution post-restauration des résidus miniers du site Lorraine

pH Indicateur . L.
. . Donneurs / . . Implication / .
Genres Métabolisme , . (ordre de oxique/anoxi . Reférences
accepteurs d’e Restauration
grandeur) que
Acidithio- Chimio-litho Donneurs : S°, Acidophile, Oxique / Accélére la production Quatrini &
bacillus autotrophe thiosulfate/polythio typiquement  micro- d’acidité et de sulfate ; Johnson, 2019;
acidophile ; nates, parfois Fe*"; environ2et  oxique régénére Fe*" oxydant  Zhan et al.,
oxydation du soufre ~ Accepteur : surtout 4,5 (optimum ; augmente la 2019; Auld et
(et, selon especes, du  O: (strictement variable selon mobilisation des al., 2013
Fe?") ; associé au aérobie pour espece) métaux si sulfures
DMA certaines especes) disponibles
Sulfo-bacillus  Acidophile (souvent Donneurs : Fe**, S°,  Environ 0,8 Oxique a Peut soutenir Alazard et al.,
thermotolérant), sulfures ; et 5,5 transition I’oxydation 1a ou un 2010;
mixotrophe ; accepteurs : Oz ; (optimum (tolére peu de carbone Sanchez-
oxydation Fe?* / possibilité de souvent entre  fluctuations)  organique est Andrea et al.,
soufre / minéraux croissance I,5et3) disponible ; peut 2015; Muyzer
sulfures ; biofilms anaérobie avec Fe?* maintenir des Eh « & Stams, 2008
sur pyrite (selon bio-lixiviation »
especes/conditions) favorisant la
dissolution oxydante
Ferrithrix Hétérotrophe Donneurs : Tres acide : Transition Marque un micro- Johnson et al.,
extrémement organiques (ex. pH min (micro- environnement avec 2009
acidophile ; glycérine) ; environ 1,6 ;  oxique <> carbone organique ;
oxydation du fer ; accepteurs : Fe** optimum anoxique peut contribuer au
capacités rapportées  (réduction) ; peut ~1,8 local) cycle du fer et a la

d’oxydation/réductio
n du fer selon
conditions

oxyder Fe?";
croissance avec
extrait de levure

transformation de
phases Fe** porteuses
de métaux
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Tableau 4.1 Synthése des principaux genres microbiens identifi¢s, de leurs potentielles fonctions métaboliques et implications

biogéochimiques dans 1’évolution post-restauration des résidus miniers du site Lorraine (suite)

pH Indicateur . L.
. . Donneurs / . . Implication / .
Genres Métabolisme , . (ordre de oxique/anoxi . Reférences
accepteurs d’e Restauration
grandeur) que
Geobacter Réduction Donneurs : Plutot Anoxique Dissolution réductrice  Jones et al.,
dissimilatoire des acétate/organique ;  neutrophile ; de phases Fe*" — 2015; Chen et
métaux ; réduction accepteurs : Fe*" cultures relargage possible de  al., 2021;
Fe?* en conditions (hydro)oxydes, typiques métaux adsorbés ; Lovley,1991,
anoxiques parfois autres autour de pH peut aussi contribuer  Chen et , 2024
accepteurs selon environ 6,8 indirectement a (Legacy Cu/Ni
especes immobilisation selon  5i]ings)
minéralogie (sulfures
secondaires)
Desulfo- Sulfato-réduction Donneurs : acides  pH entre 3,8  Anoxique Production de sulfure =~ Sanchez-
sporosinus (SRB) organiques/alcools, et 7,0 — précipitation de Andrea et al.,
acidotolérante/acido  sucres ; accepteurs  (optimum sulfures métalliques ;  2015; Muyzer
phile ; sporulante ; : sulfate (aussi environ 5,5) peut consommer & Stams, 2008
tolérance aux S°/thiosulfate ; I’acidité dans
métaux parfois Fe*" / certaines
nitrate selon configurations, mais
souches) sensible au pH tres
bas
Ignavibacte-  Anaérobie strict, Donneurs : Optimum Anoxique Indice d’une niche Iino et al.,
rium fermentaire, chemo-  organiques ; neutre : entre organique/anaérobie ;  2010; Auld et
organotrophe ; accepteurs : 7,0et7,5 peut nourrir (via al., 2013/2017
(écologie « proche »  fermentation (pas (référence produits fermentaires)
a confirmer en de respiration espece type) d’autres réducteurs

résidus)

oxique)

(SRB/Fe-réducteurs)
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Tableau 4.1 Synthése des principaux genres microbiens identifi¢s, de leurs potentielles fonctions métaboliques et implications

biogéochimiques dans 1’évolution post-restauration des résidus miniers du site Lorraine (suite)

pH Indicateur C.
. . Donneurs / . . Implication / .
Genres Métabolisme , . (ordre de oxique/anoxi . Reférences
accepteurs d’e Restauration
grandeur) que
Burkholderia Bactéries de sol et Donneurs : Treés variable  Souvent Marque I’influence «  (Compant et
rhizosphere ; organiques variés ;  (souvent sols oxique/sub-  sol/plantes » sur le al., 2008)
interactions plantes accepteurs : selon légérement oxique (zone parc restaur¢ ; peut ; Mendez &
(souvent especes ; acides a racinaire) indiquer apport de C Maier, 2008;
bénéfiques), mais fréquemment neutres) organique ; nécessite (Baker et
présence possible de  associées aux prudence (groupes Banfield
lignées racines pathogénes possibles) 2003)
opportunistes/pathog

enes
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4.1.8 Minéralogie

Les résultats DRX présentés au Tableau 4.1 doivent étre considérés comme principalement semi-
quantitatifs et interprétés avec prudence en raison des limites intrinséques de la méthode et de la
quantification par raffinement de Rietveld. Bien que les proportions minérales estimées par le
logiciel soient reportées avec deux décimales, ce niveau de précision refléte principalement la sortie
numérique du traitement mathématique et ne doit pas étre interprété comme une précision
analytique réelle. En effet, selon la cristallinité des phases, le recouvrement des pics, les effets de
matrice et la présence de phases amorphes ou faiblement représentées, certaines phases minérales
a faibles teneurs peuvent étre difficilement détectées ou quantifiées de maniére fiable. Ainsi, les
valeurs rapportées doivent étre interprétées comme des ordres de grandeur relatifs permettant
surtout de comparer les assemblages minéralogiques entre échantillons plutét que comme des

concentrations absolues a haute précision (Bish et Post, 1993;2018; Roy, 2023).

Dans la zone oxydée, les échantillons (FLO1-PS06 (0,91-1,31 m), FL02-PS06 (0,85-1,13 m), et
FL04-PS07 (0,74-1,13 m) montraient un assemblage dominé par quartz et des silicates
(hornblende/édenite, plagioclases dont albite, muscovite, épidote, chlorite), accompagné de phases
secondaires (goethite, jarosite, gypse, epsomite), tandis que la pyrite n’y apparaissait qu’en
proportions faibles a résiduelles. Aucun carbonate n’a été identifié par DRX dans ces résidus
oxydés, a ’exception de FL04-PS07 ou la dolomite est estimée a environ 2% en masse, une teneur
proche du seuil ou I’incertitude de quantification devient plus élevée. A I’inverse, les résidus non
oxydés (« frais ») FLO1-PS12 (2,94-3,35 m), FL02-PS10 (2,14-2,33 m) et FL04-PS19 (3,94-4,32
m) présentaient des proportions de sulfures (pyrite et/ou pyrrhotite) avoisinant 8% en masse dans
la plupart des échantillons, ainsi que de la magnétite autour de 5% en masse et de la dolomite
pouvant atteindre environ 10% en masse (selon I’échantillon), ce qui traduit une minéralogie

davantage préservée.

En complément, les observations au MEB ont permis de confirmer la présence des minéraux
identifiés par DRX et de mettre en évidence des phases accessoires présentes a des teneurs trop
faibles (ou trop hétérogenes) pour étre quantifiées de fagon robuste par DRX, notamment la
sidérite, la chalcopyrite et la sphalérite. Cette approche croisée DRX et MEB renforce ainsi
I’interprétation de 1’assemblage minéralogique, en particulier pour les phases minoritaires

susceptibles d’échapper a la quantification DRX.
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Tableau 4.2 Minéralogie des échantillons de résidus miniers (% poids) déterminée par DRX dans

les horizons oxydés et frais du site Lorraine restauré par CEBC.

FLO01-PS06 | FLO1-PS12 | FL02-PS06 | FL02-PS10 | FL04-PS07 | FL04-PS19
Minéraux Résidus Résidus Résidus Résidus Résidus Résidus
oxydés "frais" oxydés "frais" oxydés "frais"
Actinolite 7.0 3.7 7.8 7.3 7.5 8.2
Albite 8.9 11.0 10.8 9.6 9.3 11.2
Biotite 9.2 4.5 4.8 6.1 12.3 10.5
Chlorite 7.4 6.4 6.4 8.5 10.2 9.8
Dolomite - 10.0 - 14.8 2.3% 7.7
Edenite 8.2 12.5 9.9 12.5 10.5 11.8
Epidote 8.8 12.1 10.4 8.8 - -
Epsomite 5.7 - 3.7 - - -
Goethite 7.6 - 9.4 - 10.3 -
Gypse 10.3 - 9.6 - 13.7 -
Jarosite 3.6 - 4.0 - - -
Pyrite 0.6* 6.4 0.8* 5.6 1.1* 53
Pyrrhotite - 8.3 - 6.6 - 10.5
Magnétite 4.7 9.1 5.5 6.1 6.6 10.7
Muscovite 11.0 10.8 10.6 9.1 8.4 9.4
Quartz 7.2 52 6.3 5.0 8.0 5.0

L’analyse au MEB a montré un assemblage en minéraux sulfureux, quartz, aluminosilicates et
silicates ferromagnésiens légérement différents selon les échantillons étudiés. La pyrite était
contenue dans la quasi-totalit¢ des échantillons frais observés, alors que dans les échantillons
oxydés et partiellement oxydés, la pyrite montrait souvent des surfaces tres altérées et contenant
parfois des traces de nickel détectables, comme dans 1’échantillon FL04-PS07 (Figure 4.5A). Les
réponses aux réactions d'oxydation se manifestent souvent par la présence d’une couronne
d’altération en oxyhydroxydes sulfates de Fe autour de la pyrite (e.g., Dagenais, 2005). Les
analyses EDS ont permis d’observer, dans les échantillons oxydés FLO1-PS06 et FL02-PS06, la

présence de nombreux grains silicatés cimentés marqués par des pics Fe-S-O, cohérents avec des
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minéraux secondaires tels que la jarosite (KFes(SO4)2(OH)s) et/ou la schwertmannite
(FesOs(OH)sS04) (Schoepfer et Burton, 2021; Singer et al., 2020) (Figure 4.5B). La figure 4.5C a
permis d’observer un grain sous forme de plaquette, présentant un pic S trés intense avec présence

de O et Ca, suggérant le gypse (CaSO4-2H-0).

La présence de pyrite résiduelle et des phases secondaires révélée par les analyses DRX et MEB
des résidus oxydés est typique des sites oxydés générateurs de DMA (e.g., Aubertin et al., 1999;
Dagenais, 2005; Moncur et al., 2015).

KV 10.7mm x200.BSE L

0KV 5.9mm X800 BSE M

Figure 4.5 Images BSE A) d'un grain de pyrite (Py) pratiquement ceinturé par une couronne
d’oxydation (Fe-oxy) et présentant une trace de nickel. B) de plages grises-claires d’un grain de

jarosite (Jrs) C) d’une plaquette de gypse (Gp).
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4.1.9 Composition chimique par synchrotron

Les analyses synchrotron réalisées sur la ligne BioXAS-Imaging du Fe, Ni, Ca et S ont permis de

produire des cartes p-XRF normalisées pour des échantillons des forages FL0O2 (A) et FL04 (B).

Ces cartes uXRF illustrent la distribution spatiale du Ni, du Fe, du Ca et du S dans les échantillons
de résidus de ces forages a différentes profondeurs (Figure 4.6). Pour chaque élément, les intensités
sont représentées par une échelle de couleur allant de faibles valeurs (bleu) a des valeurs élevées
(rouge).

Dans le forage FLO2 (Figure 4.6A), les cartes montrent des variations de distribution selon la
profondeur. Dans les horizons intermédiaires (p. ex., FL02-PS06) entre 0,85 et 1,13 m, le Fe et le
Ca apparaissent sous forme de zones ponctuelles a diffuses, avec des intensités variables. En
profondeur (p. ex., FL02-PS19) entre 4,69 et 4,89 m, ces ¢léments présentent une distribution plus
étendue, avec des zones d’intensité plus élevées et plus continues. Le soufre (S) est observé sous
forme de signaux dispersés dans 1’ensemble des cartes, avec une intensité généralement faible a
modérée. Le nickel (Ni) est détecté sous forme de signaux ponctuels et dispersés, avec une présence

limitée dans les horizons intermédiaires et plus étendue en profondeur.

Dans le forage FL04 (Figure 4.6B), les cartes montrent également des distributions variables selon
la profondeur. Dans les horizons supérieurs (p. ex., FL04-PS07) entre 0,74 et 1,13 m, le Fe est
distribué sous forme de plages diffuses a ponctuelles avec des intensités modérées a élevées. Le Ca
présente une distribution hétérogene, avec des zones localisées d’intensité variable. Le soufre (S)
apparait sous forme de signaux dispersés a I’échelle des cartes d’intensité. Le Ni est présent sous
forme de points isolés et dispersés. En profondeur, les éléments Fe, Ca et S montrent des
distributions plus étendues, avec des variations locales d’intensité, tandis que le Ni reste distribué

de maniere ponctuelle.

La comparaison visuelle entre les cartes d’intensités de FL02 (A) et FL04 (B) met en évidence des
différences de distribution spatiale des ¢léments, tant en termes d’intensité que de continuité des

signaux, pour I’ensemble des profondeurs considérées.
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FLO2-PS06 [
(0,85 -1,13 m)

FLO2-PS10
(2,14-2,33 m)

FLO2-Ps19 [
(4,69 - 4,89 m) §

FLO4-PSO7
(0,74 -1,13 m)

FLO4-PS15 e
(2,34-2,77 m) B

FLO4-PS19
(3,94 -4,32 m)

Figure 4.6 Cartes d’intensité uXRF de 1, F.e-, Ca, etS dsls challons de résidus du forage
FLO02 (A) et FL04 (B) a différentes profondeurs.



108

La figure 4.7 présente les co-cartographies uXRF pixel-a-pixel des associations Fe-S, Fe-S-Ca et

Fe-Ni pour les mémes échantillons de résidus des forages FLO02 et FLO4.

Dans les horizons superficiels oxydés (A), les cartes Fe-S montrent une distribution du Fe
largement diffuse dans la matrice, tandis que le S apparait sous forme de plages ponctuelles ou

localisées.

Les cartes Fe-S-Ca mettent en évidence une distribution du Ca sous forme de zones localisées a
diffuses, parfois associées spatialement aux zones enrichies en S. Les cartes Fe-Ni montrent une
distribution du Ni sous forme de signaux ponctuels a diffus, répartis dans la matrice et localement

associés a certaines zones enrichies en Fe.

Dans les horizons intermédiaires de résidus partiellement oxydés (B), les cartes Fe-S présentent
des zones ou les signaux de Fe et de S coexistent spatialement, avec des intensités variables. Les
cartes Fe-S-Ca montrent une distribution hétérogéne du Ca, avec des zones localisées d’intensité
plus ¢élevée, coexistant avec des domaines ou le Fe et le S sont également présents.

Les cartes Fe-Ni indiquent une distribution du Ni a la fois ponctuelle et diffuse, avec des

occurrences localisées dans certaines zones de la matrice.

Dans les horizons profonds ou les résidus sont supposés frais (C), les cartes Fe-S montrent des
zones ou les signaux de Fe et de S sont spatialement associés et plus continus. Les cartes Fe-S-Ca
présentent une distribution du Ca généralement distincte de celle du S, avec des zones de
concentration localisées dans la matrice. Les cartes Fe-Ni indiquent une distribution du Ni sous

forme de points isolés a localisés, avec une variabilité spatiale selon les échantillons.

La comparaison des profils FL02 et FL04 met en évidence des différences de distribution spatiale
des ¢éléments Fe, S, Ca et Ni, tant en termes de continuité que d’intensité des signaux, pour

I’ensemble des horizons considérés.
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Figure 4.7 Cartes de co-cartographies Fe-S, Fe-S-Ca et Fe-Ni, de FL02 et FL04 a différentes

profondeurs correspondant a des horizons superficiels (A), intermédiaires (B) et profonds (C).
Les intensités relatives des éléments sont représentées par des échelles de couleur, avec le Fe en

bleu, le S en rouge, le Ca en vert et le Ni en magenta.
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4.1.10 Chimie des eaux interstitielles

La figure 4.8 présente les profils verticaux du pH, des concentrations en SOa, Fe, Ca, Ni, Zn, Mg
et Al (en mg/L) des eaux interstitielles prélevées dans les carottes de forages FLO1, FL02, FLO3 et
FLO4.

Le pH varie globalement entre 3,1 et 7,3 selon les forages et la profondeur. Les valeurs les plus
faibles sont observées dans les couches supérieures oxydées, tandis que des valeurs plus élevées

sont mesurées a proximité et sous la nappe phréatique.

Les concentrations en sulfates (SO4>") varient de quelques centaines a environ 2000 mg/L, avec des
valeurs élevées observées dans les horizons supérieurs et intermédiaires de certains forages,
notamment FLO3 et FL04. Le fer dissous (Fe) varie de valeurs proches de 0 jusqu’a environ 300

mg/L, avec des concentrations plus élevées observées dans les horizons intermédiaires de FLO3.

Les concentrations en calcium (Ca) varient d’environ 0 a 700 mg/L, avec des valeurs élevées
observées dans les horizons intermédiaires et proches de la nappe dans FLO1 et FLO3. Le
magnésium (Mg) varie entre 0 et environ 35 mg/L, avec des variations selon la profondeur et les
forages.

Les concentrations en nickel (Ni) varient de valeurs proches de 0 jusqu’a environ 80 mg/L, avec
des valeurs plus élevées observées dans les horizons intermédiaires et supérieurs de FLO2 et FLO3.
Le zinc (Zn) varie entre 0 et environ 2,5 mg/L, avec des concentrations généralement faibles a
modérées dans I’ensemble des profils.

Les concentrations en aluminium (Al) varient de valeurs proches de 0 jusqu’a environ 4 mg/L, avec
des variations selon les forages et les profondeurs.

Dans I’ensemble, les profils montrent des variations verticales des paramétres physico-chimiques
en fonction de la profondeur, avec des distributions distinctes entre les forages et entre les différents

horizons identifiés par les bandes stratigraphiques.
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Figure 4.8 Profils de profondeur de la chimie de 1'eau interstitielle des carottes de forages (FLO1,

FLO02, FLO3 et FL04) lors de campagnes d'échantillonnage juin 2022.

La ligne bleue continue et le triangle bleu inversé indiquent le niveau de la nappe phréatique. Les

bandes horizontales ( a titre indicatif) illustrent les couches de résidus oxydés, partiellement

oxydé (front oxydation), résidus frais et la frange capillaire dans les résidus.
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La figure 4.9 présente la carte thermique des coefficients de corrélation de Pearson entre le pH et

les principaux ions dissous des eaux interstitielles.

Le pH montre des corrélations positives avec Mg et Mn, et des corrélations négatives avec SO4*,
Al Ni et Zn. Les coefficients de corrélation observés incluent notamment des valeurs négatives de
-0,47 entre le pH et SO+*, -0,58 entre le pH et Al, et de -0,42 et -0,47 entre le pH et Ni et Zn,
respectivement. Les relations entre les autres parameétres indiquent des corrélations positives entre
SO+* et Al (+0,64), entre Al et Ni (+0,43), ainsi qu’entre Fe et Al (+0,33). Des corrélations
positives sont également observées entre Mg et Mn (+0,56), entre Ca et Ni (+0,38), et entre Ca et
Zn (+0,33).
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Figure 4.9 Carte thermique de corrélations de Pearson, pH - ions majeurs des eaux interstitielles.
Le rouge, le blanc et le bleu représentent respectivement les fortes corrélations positives, les
faibles corrélations et les fortes corrélations négatives. Les symboles « * » et « ** » indiquent des

corrélations significatives a p < 0,05 et p < 0,01, respectivement.
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4.1.11 Interpretation des resultats de caractérisations multi-disciplinaires

La caractérisation géochimique des résidus carottés du site restauré de Lorraine met en évidence
une structuration spatiale nette, controlée par la position de la nappe phréatique et les conditions
hydriques induites par la CEBC. Le gradient Sud-Nord se traduit par une augmentation de la
saturation en eau vers le nord, particulierement dans les forages FLO1 et FL02, limitant la diffusion
de I’oxygene et réduisant 1’intensité des processus d’oxydation. Cela se traduit par une influence
directe sur la distribution verticale des ¢léments (S, Fe, Ca, Mg, Ni, Zn) et la position du front

d’oxydation.

Les horizons oxydés ont montrés des concentrations faibles en sulfures et un enrichissement en
sulfates. Des accumulations de sulfures sont également remarquées sous le front d’oxydation
indiquant la persistance de sulfures partiellement réactifs, particulierement dans la zone sud du
transect ( dans FLO3 et FL04) ou les pH de pate inférieur a 5 révélent une potentielle acidité
résiduelle. A I’inverse, les conditions plus neutres observées au nord, ou le pH de pite restait

globalement superieur a 7, traduisent une neutralisation plus efficace dans cette zone.

Les profils d’eaux interstitielles confirment ce gradient sud-nord des concentrations dans les
residsus , avec une transition vers des pH moins acides a proximité de la nappe. La variabilité
conjointe des concentrations du Fe, du Ni et du Zn met en évidence des mécanismes de pié¢geage
et de relargage liés aux phases ferriques secondaires, tandis que les variations du Ca et du Mg
refletent I’influence des phases neutralisantes et des réactions dissolution et/ou de la précipitation
de composés comme le gypse. L’ensemble souligne le role structurant de la nappe dans le contrdle

des gradients redox et du devenir des métaux (e.g., Blowes et al., 2014)

La minéralogie revele que les horizons oxydés sont dominés par des silicates relativement stables
associés a des phases secondaires (goethite, jarosite, gypse, epsomite), traduisant une zone encore
acide, d’oxydation des sulfures et de précipitation de sulfates et d’oxyhydroxydes ferriques.
L’absence quasi généralisée de carbonates dans ces horizons confirme une faible capacité
neutralisante, cohérente avec les pH mesurés et le maintien de conditions favorables a la formation
de phases secondaires riches en Fe et en SO.. A I’inverse, les couches profondes conservent une
minéralogie primaire (pyrite + pyrrhotite, magnétite, dolomite), en accord avec des conditions plus
saturées et moins oxydantes voir réductrices. Les observations MEB-EDS montrent des grains de

pyrite partiellement altérés entourés de couronnes d’oxyhydroxydes et de sulfates ferriques,
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traduisant des processus de dissolution—recristallisation contrdlés par les gradients de pH et de

redox.

Les résultats microbiologiques obtenus dans les carottes de résidus sous CEBC suggerent que,
malgré le caractére globalement oxydé du dépot, le milieu demeure fortement hétérogene sur le
plan redox. La détection simultanée de genres associés a 1’oxydation du fer et/ou du soufre en
contexte acide, comme Acidithiobacillus, Sulfobacillus et Ferrithrix, et de taxons liés a des
processus réducteurs ou a des niches anoxiques, comme Geobacter et Desulfosporosinus, met en
envidence la coexistence de micro-environnements oxiques, micro-oxiques et réduits dans un
méme profil de résidus (e.g., Johnson et Hallberg, 2003; Méndez-Garcia et al., 2015). Un tel milieu
est plausible dans des résidus sulfurés restaurés, car les profils verticaux d’oxydation, la présence
microbienne et la disponibilité des accepteurs d’électrons varient fortement avec la profondeur,
I’humidité et I’histoire d’oxydation du matériau (e.g., Kock et Schippers, 2008). Toutefois, méme
si I’identification de ces micro-organismes a partir de la methode de séquencage du géne 16S rRNA
revele leur présence dans les résidus, leur inférence réelle (activité) dans les différents mécanismes
du DMA doit rester prudente. A 1’échelle du genre, la présence d’un taxon ne démontre ni son
activité métabolique effective ni son rdle dominant dans le fonctionnement biogéochimique local

(Poretsky et al., 2014).

Les analyses synchrotron (WXRF) et les visualisations IDW confirment les profils géochimiques
observés a différentes échelles. Les cartes pXRF montrent, pour FLO2, une transition progressive
avec des valeurs ¢élévées en Fe et Ca en profondeur et un signal en S diffus, tandis que FL04
présente de valeurs de Fe plus marquées dans les couches superficielles, avec un front d’oxydation
plus développé. Les co-localisations Fe-S traduisent des zones actives de production et/ou de
stockage d’acidité, alors que les associations Fe-S-Ca suggérent la formation de sulfates
secondaires. Les co-localisations ponctuelles Fe-Ni indiquent un contréle du Ni par les phases
ferriques secondaires ou par des produits d’altération de sulfures primaires. A 1’échelle du transect,
les cartes IDW mettent en évidence des valeurs €lévées en Fe et Ni, ainsi que des valeurs distinctes
en Zn et en Ca-Mg, reflétant des contrdles géochimiques différenciés. Bien que qualitative,
I’interpolation spatiale confirme les tendances observées et renforce I’interprétation d’un profil

fortement structuré par le dégré de saturation et la position de la nappe.
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En outre, I’ensemble des résultats met en évidence un controle multi-échelle des processus
d’oxydation et de stabilisation, gouverné conjointement par les conditions hydriques et 1’activité

microbienne au sein du site restaureé.

Ainsi, I’intégration des observations géochimiques, minéralogiques, micro-analytiques et spatiales
démontre que la performance a long terme de la CEBC semble reposer avant tout sur un contrdle
hydrique fin, ou la position et la dynamique de la nappe gouvernent directement 1’expression multi-

¢échelle des processus d’oxydation et de stabilisation des résidus.

4.2 Evolution de la qualité des eaux souterraines post-restauration : analyse

du suivi et interprétation statistique

L’évolution temporelle de la qualité des eaux dans les puits d’observations PO-2, PO-4, PO-6, PO-
7 et PO-9 ainsi que celle des puits d’observation PFLO1, PFL02, PFLO3 et PFL04 réalisés dans le
cadre de ce projet de these en collaboration avec le MNRF (Figure 3.14) a été évaluée. Les résultats
présentés couvrent la période 1999-2025. Certains de ces résultats ont été abordés dans 1’article
248 - ICARD 2024, publi¢ dans le « proceedings » de la conférence internationale sur le drainage

minier acide (annexe C).

4.2.1 Evolution hydrochimique des eaux souterraines du parc a résidus

Les figures 4.10,4.11,4.12,4.13; 4.14 et 4.15 ci-apres montrent respectivement 1’évolution du pH,
de la conductivité, Fe, SO4, Ni et Zn dans les eaux des puits d’observation PO-2, PO-4, PO-6, PO-

7 et PO-9 au cours de la premiére décennie (1999-2010) apres la restauration.

4.2.1.1 pH

Le pH est resté bas inférieur a 4, avec des valeurs majoritairement entre 3 et 4 pour PO-6 alors que
des élevées, entre 6,5 et 7,5, ont été observées pour PO-2, PO-4, PO-7 et PO-9 dans les premieres
années apres 1’installation de la CEBC (Figure 4.10). Le seuil minimal pour le pH conformément
aux exigences en matiere de qualité de I’eau de la Directive 019 sur I’industrie miniere (MELCCEFP,
2025) de 6,5 a rarement été dépassé pour les puits d’observations PO-2, PO-4, PO-7 et PO-9 durant
période 1999-2000. Le pH acide au niveau du P06 laissait présager une acidité persistante dans le

temps, tandis que dans les puits PO-2, PO-4, PO-7 et PO-9, les valeurs de pH étaient restées plus



116

¢levés, probablement parce que ces puits sont situés dans des zones moins affectées par le DMA

ou influencés par des apports plus neutres en eau de pluie et de dilution.
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Figure 4.10 Evolution du pH dans les puits d’observation PO-2, PO-4, PO-6, PO-7 et PO-9
pendant la période 1999-2010

4.2.1.2 Conductivité électrique

Les puits (PO-2, PO-4, PO-7 et PO-9) montraient des niveaux plus bas de conductivité électrique
se situant entre 1000-3000 uS/cm dans la période 2002-2005. La conductivité €lectrique était
¢élevée dans PO-6, atteignant souvent 10000 uS/cm, dans la méme période (Figure 4.11). Le fait
que le PO-6 ait conservé une conductivité élevée méme apres le recouvrement par CEBC, laisse
suggérer un flux continu d’eaux chargées en ions (SOs, Fe, etc.), voir une zone de connexion
hydraulique directe avec la nappe affectée. Le puit PO-6 a été considéré comme un point sensible,
révélant que les ions produits par 1’oxydation continuent a étre transportés malgré la CEBC. Les
autres puits plus ou moins a la périphérie du parc a résidus montraient une moindre charge ionique,

signe d’atténuation partielle.
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Figure 4.11 Evolution de la conductivité électrique dans les puits d’observation PO-2, PO-4, PO-
6, PO-7 et PO-9 pendant la période 1999-2010

4.2.1.3 Potentiel d’oxydoréduction (Eh)

Les puits PO-2, PO-4, PO-7 et PO-9 présentent des valeurs de potentiel d’oxydoréduction faibles
amodérées, généralement comprises entre 50 et 330 mV sur la période 1999-2004. Aucune donnée
n’est disponible pour la période entre 2005 et 2010, bien que 1’axe de la figure aille jusqu’en 2011.
Ces niveaux de Eh traduisent des conditions suboxiques a modérément oxydantes, cohérentes avec
des pH proches de la neutralité et des teneurs trés faibles en Fe. En Ni et en Zn, indiquant une
influence limitée du drainage minier acide dans ces secteurs. Dans le contexte d’une CEBC, ce
signal est cohérent avec 1’objectif de la restauration de restreindre la diffusion d’O- vers les résidus

réactifs et de limiter I’oxydation.

A Dinverse, le puits PO-6 se distingue par des valeurs de Eh élevées (atteignant souvent 600 mV),
révélant un environnement plus oxydant. Ce comportement est cohérent avec les valeurs de pH
plus faibles, de concentrations de SO+*", de Fe et de métaux traces plus élevés observées dans la
zone de PO-6. Le maintien d’un Eh élevé a PO-6 malgré la CEBC suggére une persistance locale
de conditions oxydantes et/ou une hydrologie favorisant I’apport d’eaux oxydantes ou le transport

des produits d’oxydation : PO-6 demeure ainsi un point sensible du systéme post-restauration.
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Figure 4.12 Evolution du potentiel d’oxydoréduction (Eh) dans les puits d’observation PO-2, PO-
4,PO-6, PO-7 et PO-9 pendant la période 1999-2010

4.2.1.4 Fer

Les puits PO-2, PO-4, PO-6, PO-7 et PO-9 montre des valeurs trés faibles en fer et méme souvent
non détectables en fer. Le puit PO-6 indique des concentrations trés élevées de Fe entre 2000-8000
mg/L dans la période de 2002-2005, suivies d’une décroissance continue jusqu’a 2010 (Figure
4.12). La diminution progressive des concentrations en Fe observée entre 1999 et 2010 suggere
une réduction graduelle de I’intensité des processus d’oxydation des sulfures apres la restauration
du site Lorraine. Cette évolution est cohérente avec la mise en place de la CEBC, dont le role
principal est de limiter la diffusion de I’oxygene vers les résidus réactifs et, par conséquent, de
réduire I’oxydation de la pyrite et d’autres sulfures générateurs d’acidité (Bussiere et al., 2009;
Aubertin et al., 2002). La baisse du flux d’oxygeéne entraine généralement une diminution de la
production d’acidité et du relargage de Fe dissous dans les eaux interstitielles et souterraines.
Toutefois, la persistance de concentrations parfois élevées en Fe dans certains puits suggere que
des processus résiduels d’oxydation peuvent subsister localement, notamment dans des zones
partiellement saturées ou présentant un acces résiduel a I’oxygene. De plus, le Fe peut continuer a
étre mobilisé¢ par dissolution de phases ferriques secondaires préalablement formées (ex.
schwertmannite, jarosite ou oxyhydroxydes ferriques) ou par le lessivage progressif d’un stock

historique accumulé avant la restauration (MEND, 1997; Blowes ef al., 2003). Ainsi, bien qu’une
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CEBC efficace puisse réduire substantiellement les flux ferriques, une diminution compléte du Fe
dissous peut nécessiter plusieurs années, voire décennies, selon les conditions hydrogéologiques et

géochimiques du site.
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Figure 4.13 Evolution de la concentration du fer (Fe) dans les puits d’observation PO-2, PO-4,
PO-6, PO-7 et PO-9 pendant la période 1999-2010

4.2.1.5 Sulfates

Les puits PO-4 et PO-9 montre des concentrations nettement plus faibles inférieures a 2000 mg/ L
et relativement stables. PO-2 et PO-7, situés en périphérie du parc, affichaient des concentrations
ponctuelles faible inférieures a 1000 mg/L (Figure 4.13). L’absence de pics marqués suggere un
environnement plus tamponné, probablement sous l’influence d’eaux de circulation latérale
traversant des matériaux faiblement oxydés. Le puit PO-6 présente des concentrations en sulfates
les plus élevées et la variabilité temporelle la plus marquée. Dés la période initiale post-restauration
(1999-2000), les teneurs dépassaient localement 15 000 mg /L, traduisant la présence d’une zone
de résidus fortement oxydés avant la mise en place de la CEBC. Entre 2002 et 2006, les
concentrations atteignent un maximum avoisinant les 17 000 mg/L, correspondant
vraisemblablement au lessivage des produits d’oxydation accumulés lors de la réhumidification
progressive des résidus. Par la suite, une diminution nette est observée a partir de 2006, traduisant
un ralentissement du processus d’oxydation consécutif au contréle du flux d’oxygene sous la

CEBC.
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Figure 4.14 Evolution de la concentration du fer (Fe) dans les puits d’observation PO-2, PO-4,
PO-6, PO-7 et PO-9 pendant la période 1999-2010

4.2.1.6 Nickel

Les puits PO-2, PO-4, PO-7 et PO-9 présente des valeurs de nickel trés faibles tandis que le puits
PO-6 montre des concentrations en Ni beaucoup plus €levées entre 4 et 10 mg/L dans la période
1999-2005, avant une forte diminution dans la période 2008-2011 (Figure 4.14). Le nickel est
souvent associé¢ a des minéraux sulfureux et peut étre libéré en proportion a I’intensité de
I’oxydation et du pH acide. Seulement, I’installation de la CEBC devrait réduire le flux d’oxygene
et donc la libération de Ni vers les eaux d’écoulement. Les valeurs élevées de Ni dans les premieres
années suivant la restauration pourrait indiquer une libération massive liée aux nouvelles conditions
réductrices potentielles. Cette tendance est bien visible dans le PO-6, ou 1’on a observé la

décroissance de Ni apres 2005 laissant suggérer une réponse retardée a la restauration.
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Figure 4.15 Evolution de la concentration du nickel (Ni) dans les puits d’observation PO-2, PO-4,
PO-6, PO-7 et PO-9 pendant la période 1999-2011

4.2.1.7 Zinc

Les concentration de zinc dans les puits PO-2, PO-4, PO-7 et PO-9 sont proches de zéro ou trés
faibles. Dans le puit PO-6, le zinc présente un pic entre 2001 et 2005 avoisinant 1,2 mg/L, puis a
connu une baisse a partir de 2004 (Figure 4.15). Le zinc est souvent libéré lors de I’oxydation des
sulfures ou de la dissolution de phases secondaires, surtout en milieu acide. La décroissance
temporelle du Zn est cohérente avec une diminution de I’'impact du DMA (effet de restauration).
Aussi, le Zn est moins soluble a pH plus ¢élevé, donc une augmentation du pH locale due a la CEBC
pourrait favoriser la précipitation ou I’atténuation du Zn dans les eaux souterraines. Le puit PO-6

a montrée de I’acidité durant la premiere décennie post-restauration.
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Figure 4.16 Evolution de la concentration du zinc (Zn) dans les puits d’observation PO-2, PO-4,

PO-6, PO-7 et PO-9 pendant la période 1999-2011

Les tendances résumées au Tableau 4.3 montrent que le puits PO-6 se distingue des autres puits
par un pH acide et par des concentrations initialement ¢levées en Fe, Ni et Zn durant les premiéres
années suivant la restauration. Cette phase initiale suggere que ce secteur est demeuré influencé
par des conditions géochimiques plus réactives, probablement li¢es au lessivage d’un stock de
produits d’oxydation accumulés avant ou au début de la restauration, ainsi qu’a la dissolution
possible de phases secondaires ferriferes et sulfatées. Aprés cette période transitoire, les
concentrations diminuent progressivement, ce qui indique une amélioration graduelle de la qualité
des eaux et une atténuation progressive de la mobilité des métaux. A I’inverse, les puits PO-2, PO-
4, PO-7 et PO-9 présentent des variations plus limitées ou une stabilité relative, traduisant une
hétérogénéité spatiale du comportement hydrogéochimique du site. Ces observations suggerent que
la réponse post-restauration dépend non seulement de I’effet limitant de la CEBC sur I’apport en
oxygene, mais aussi de la position des puits, de la profondeur de la nappe, du degré de saturation
des résidus et de la persistance locale de produits d’oxydation ou de zones réactives résiduelles

(Bussiére et al., 2009; Genty et al., 2016).
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Tableau 4.3 Résumé du comportement géochimique des eaux PO-2, 4, 6, 7 et 9 (1999-2010)

Puit ,
Obse:\lfastion Dynamique pH | Tendances Fe, Ni et Zn | Evolution du SO4 Interprétation hydrogéochimique
SO faible et stable (< Secteur pé’riphérique fiu parc "c‘l I‘éSi(}l'lS (PAR)
peu affecté par le drainage acide. L ’influence
pH stable entre , < e 2000 mg /L) et absence e .
PO-2 Métaux tres faibles ) . du flux acide résiduel est marginale et la
6,5¢et7,5 de pic notable aprés la . »
) CEBC maintient des conditions neutres et
restauration.
peu oxydantes.
‘ SO modéré (1000-2500 Zone prPtégée et bien équilibrée‘
pH neutre a N . hydrauliquement. La CEBC limite
PO-4 . ) Tres faibles Fe, Ni, Zn mg /L) avec un profil , ) . . ,
légerement acide efficacement 1’oxydation ; circulation d’eaux
stable au fil du temps. ] .,
latérales peu contaminées.
pH acide entre 3 | Fe, Ni, Zn trés élevés au SO4 tres élevé au départ Zone'la plus r.éactive du PAR. L’el:volutiqn
, . ) (> 15 000 mg /L), pic traduit la lessivage des produits d’oxydation
| et 4 avec une début puis forte baisse . , . o
PO-6 . . entre 2002-2006 puis accumulés avant la restauration, suivi d’un
légere hausse vers la période 2008 - . . , L .
tardive 2010 nette diminution apres ralentissement net de la génération acide
2006. apres stabilisation hydrique sous la CEBC.
SO trés faible (< 1000 Zone périphérique peu (.)?iydée. Faible ‘
pH stable entre 6 , ) . . production de sulfates liée probablement a
PO-7 Métaux faibles a traces mg /L) et irrégulier sans .. , . \
et7 ] des conditions réductrices locales et a la
tendance marquée. e L . .
précipitation de phases secondaires sulfatées.
SO4 modéré et stable Zone neutre représentant le comportement
pH stable entre 6,5 , _ (environ entre 1000 et hydrogéochimique le plus stable du PAR. Le
PO- Mét 1
0-9 et7 Staux quast nuis 2000 mg /L). Pas de recouvrement semble agi efficacement et le
variations significatives. | drainage est fortement atténué.

! Le puits PO-6 a fait ’objet de suivi particulier.
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4.2.2 Qualité des eaux souterraines de PO-6

Puisque le PO-6 a un comportement particulier, une interprétation détaillée des résultats obtenus

est présentée dans ce qui suit.

Le puits d’observation PO-6 a été installé a une profondeur d'environ 4 métres et traverse les résidus
miniers situés sous la CEBC. PO-6 est localis¢ au sud du parc a résidu restauré, proche de la digue
(789428E / 473590N) (Figure 3.14). La géochimie de I'eau prélevée dans ce puit a été considérée
comme représentative de la composition des eaux du DMA alimentant le traitement passif (drain
dolomitique Dol-3), construit en 1999 (e.g., Genty et al., 2016; Neculita et Zagury, 2008). Les
résultats présentés ici couvrent la période 1999-2025 et ne concernent que 1’évolution quelques
parametres d’intérét (pH, Conductivité, Fe, SO4, Ni et Zn). Il faut cependant noter qu’il pas eu de

suivi entre 2010 et 2025.

La synthése des résultats de traitements statistiques, moyenne (x) écarts-types (s) et nombre (1) des

données de suivi des eaux souterraines de PO-6 durant cette période est présenté a I’annexe D.
4.2.2.1 pH

Le pH des eaux PO-6 était tres acide a la fin des années 1990 se situant autour d’environ 3,2, puis
a augmenté légerement au début des années 2000 entre 3,5 et 4, pour rester globalement acide
jusqu’a 2010 (environ 3,8). Les valeurs mésurées en 2025 ont montré une hausse significative a
une valeur a environ 5,7. Cette remontée, bien que nette, demeure inférieure au seuil D019 (Figure
4.17). Un pH aussi bas est typique d’'un DMA, générant acidité et sulfate, et maintenant en solution
plusieurs métaux. Lorsque I’oxydation est freinée (par une barriere a 1’oxygene), le pH remonte
progressivement et la hausse tardive (apres 2010) est cohérente avec une réponse a délai. Méme si
la CEBC limite I’apport en O, la masse de résidus peut contenir des réserves d’acidité et des phases
secondaires qui continuent d’alimenter 1’eau pendant des années avant épuisement (e.g., Bussiére
et al., 2009; Dold, 2014). La courbe de tendance LOWESS associée aux moyennes annuelles et

I’écart type semble indiquer que 1’augementation du pH va se poursuivre de facon sontenue.
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Figure 4.17 Evolution temporelle des moyennes annuelles du pH dans PO6

4.2.2.2 Conductivité électrique

La conductivité €lectrique des eaux du puits PO-6 a fortement diminuée de 8000 uS/cm a 4880
puis 1680 uS/cm entre 1999 et 2025, et le lissage LOWESS indique une tendance globale a la
baisse (Figure 4.18). La conductivité est un bon indicateur de la charge ionique (sulfate, métaux
dissous, cations majeurs) (Smith et al., 2022). Sur les site affectés par le DMA, elle est souvent
corrélée aux sulfates et aux métaux tels Fe, Ni et Zn (Leiva et al., 2021). La baisse observée traduit
une diminution du flux de solutés issus de I’oxydation des sulfures et ou un lessivage progressif
des produits d’oxydation accumulés. C’est le signal attendu a moyen et long terme lorsque la
production de sulfate et de métaux est réduite dans un contexte de restauration (Moreno-Gonzalez

etal.,2022).
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Figure 4.18 Evolution temporelle des moyennes annuelles de la conductivité électrique dans PO6
4.2.2.3 Potentiel d’oxydoréduction

Le potentiel d’oxydoréduction (Eh) mesuré dans le puits PO-6 montre une diminution nette a long
terme, passant d’environ 559 mV (1999) a 191 mV (2025), et le lissage LOWESS met en évidence
une tendance globale a la baisse (Figure 4.19). Cette évolution suggere une transition graduelle
vers des conditions moins oxydantes, méme si I’interprétation doit rester prudente en raison d’un
grand hiatus de données entre 2005 et 2025 et d’une variabilité¢ €élevée en 2025 (écart-type

important).

Le Eh est un paramétre intégrateur du statut redox : des valeurs positives élevées traduisent
généralement un milieu oxydant (souvent associ¢ a une plus grande disponibilité d’oxydants
comme 1’oxygene dissous), tandis que des valeurs plus faibles refletent un milieu plus réducteur;
c’est aussi un paramétre non spécifique, influencé par plusieurs couples redox (O2/H-0, Fe**/Fe**,

etc.), d’ou I’intérét de I’interpréter conjointement aux autres parametres.

La baisse observée a PO-6 est cohérente avec une réduction progressive de I’apport en oxydants
et/ou de la capacité oxydante du systéme (p. ex. moindre production/présence de Fe(Ill) et
conditions plus proches de la saturation), ce qui contribue a ralentir 1I’oxydation des sulfures et, par
conséquent, a atténuer la génération de solutés typiques du DMA. Ce comportement correspond au
signal attendu a moyen/long terme aprés la mise en place d’une CEBC, dont la fonction est
précisément de limiter le flux d’oxygene vers les résidus réactifs en maintenant une couche de

rétention d’eau a forte saturation.
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Figure 4.19 Evolution temporelle des moyennes annuelles du potentiel d’oxydoréduction (Eh)
dans PO6
4.2.2.4 Fer

Les concentration de Fe ont tres fortement diminué dans les eaux de PO-6 partant d’environ 3050

mg/L en 1999 pour atteindre des valeurs avoisants 243 mg/L en 2025 (Figure 4.20).

Malgré cette amélioration et la tendance LOWESS montrant une baisse prononcée et continue, les
concentrations dépassent encore largement le seuil D019. Dans les milieux contaminés par le
DMA, le fer dissous est abondant sous pH acide car la production de Fe (dissolution/altération de
minéraux porteurs) est favorisée, et I’hydrolyse et ou la précipitation de Fe est limitée (tant que le
pH demeure bas) (e.g., Nordstrom, 2020; Sanchez-Espafia et al., 2011). Lorsque la production
acide est freinée par une CEBC efficace, le pH des eaux de parc a résidus augmente
progressivement. Les formes hydrolysées du fer telles que Fe(OH)*" et Fe(OH)s, deviennent stables
et ont une solubilité¢ beaucoup plus faible que les formes aqueuses a pH acide (Espafa, 2007). Le
Fe a tendance a précipiter sous forme d’oxyhydroxydes et ou d’oxysulfates, ce qui diminue sa
fraction dissoute (Jonsson et al., 2006). La baisse de Fe est donc cohérente avec la hausse pH et la
baisse de la conductivité électrique. Cependant, la formation et la dissolution lente de phases
secondaires de fer, notamment les oxyhydroxydes et oxysulfates peuvent continuer a libérer du fer
pendant une période prolongée, jusqu’a ce que les réserves d’acidité et de produits d’oxydation

soient largement consommeées (Moncur ef al., 2005).
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Figure 4.20 Evolution temporelle des moyennes annuelles du fer (Fe) dans PO6
4.2.2.5 Sulfates

Durant les premicres années suivant la restauration (entre 1999 et 2005), les concentrations en
sulfates (SO4) sont €levées et présentent méme une tendance croissante, suggérant que le PO-6 est
encore fortement influencé par 1’oxydation des sulfures et/ou par le lessivage de produits
d’altération accumulés avant la restauration (Figure 4.21). Dans un contexte ou le pH demeure
relativement acide a PO-6, I’oxydation résiduelle des sulfures pouvent encore générer des sulfates,
tandis que la dissolution progressive de minéraux secondaires sulfatés riches en Fe, tels que la
jarosite ou la schwertmannite, pouvent contribuer au maintien de concentrations ¢élevées en SOa
dans les eaux souterraines. Au environ de 2005, une diminution progressive et soutenue des
concentrations en SOa4 est observée, ce qui suggere une atténuation graduelle des processus de
génération du drainage minier acide. Les valeurs mésurées de sulfates ont nettement chutées de 11
147 mg/L en 1999 pour atteindre les 1 681 mg/L en 2025. La trajectoire LOWESS montre un
plateau au milieu des années 2000, puis une baisse soutenue. Cette tendance est cohérente avec une
réduction progressive du flux d’oxygene attribuable a I’efficacité de la CEBC, combinée au
lessivage et a I’épuisement progressif des produits d’oxydation facilement mobilisables accumulés
dans les résidus. Toutefois, la persistance de concentrations non négligeables en SOa4 jusqu’aux
dernieres années de suivi indique que certains processus secondaires, notamment la dissolution

retardée de phases sulfatées ou des zones localement encore réactives, continuent probablement de
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contribuer a la charge dissoute du systeme (Bussiére et al., 2006; Blowes et al., 2003; Genty et al.,

2016).
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Figure 4.21 Evolution temporelle des moyennes annuelles des sulfates (SO4) dans PO6

4.2.2.6 Nickel

Les concentrations de Ni ont diminuées de fagon importante, passant de 9,37 mg/L en 1999 a 0,09
mg/L en 2025. La baisse majeure se situe aux alentour de 2010, puis la tendance se poursuit vers
2025 comme illustré par la courbe LOWESS (Figure 4.22). Le Ni est typiquement mobilisé dans
les DMA; sa diminution peut refléter une réduction de 1’oxydation et ou de la lixiviation
(Equeenuddin et al., 2013). Une remontée du pH peut favoriser une rétention accrue du Ni par
adsorption et ou co-précipitation sur oxyhydroxydes de Fe, ou précipitation avec carbonates ou
hydroxydes selon la géochimie locale des eaux (Olds et al., 2013). Le Ni est généralement reconnu
comme un métal relativement mobile dans les environnements miniers faiblement a modérément
acides, notamment a des pH intermédiaires (entre 5 et 6), ou son adsorption sur les phases ferriques
secondaires demeure souvent limitée comparativement a d’autres métaux traces. Ainsi, la forte
diminution des concentrations observée vers la fin de la période de suivi (2025) suggere une
atténuation progressive de la source géochimique du Ni, vraisemblablement liée a une réduction
de I’oxydation des sulfures nickéliféres et/ou a 1’épuisement progressif des stocks facilement

mobilisables dans les résidus (Blowes et al., 2003; Lottermoser, 2010; Genty et al., 2016).
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Figure 4.22 Evolution temporelle des moyennes annuelles du nickel (Ni) dans PO6
4.2.2.7 Zinc

Les concentrations de Zn ont globalement diminués dans le puits PO-6 passant de 0,28 mg/L en
1999 a 0,033 mg/L en 2025. En fonction du temps, la courbe de tendance LOWESS suggere un
maximum au milieu des années 2000 suivi d’une décroissance forte et soutenue jusqu’a 2025
(Figure 4.23). Le Zn est généralement trés soluble en milieu acide; sa baisse suit logiquement la
réduction de la génération de DMA et la hausse progressive du pH (Hayes et al., 2011). A pH plus
¢élevé, le Zn peut étre retiré de la phase dissoute par adsorption sur oxyhydroxydes de Fe/Mn et ou
précipitation (selon alcalinité/carbonates) (e.g., Olds et al., 2013; Sibrell et al., 2007). La similitude
des tendances de LOWESS pour Zn, SOs, Fe et conductivité électrique est cohérent d’un DMA et
renforce ’interprétation d’une diminution du flux ionique global depuis la mise en place de la

restauration (Bussiere ef al., 2009).
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Figure 4.23 Evolution temporelle des moyennes annuelles du zinc (Zn) dans PO6
4.3 Analyses en composantes principales de la qualité des eaux de Lorraine

L’analyse en composantes principales (ACP) réalisée sur les médianes annuelles des parametres
physico-chimiques (pH, conductivité) et des solutés/éléments (SO4>", Fe, Ni, Zn) de la qualité des
eaux souterraines des puits PO-2, PO-4, PO-6, PO-7 et PO-9 pour la période 1999-2025 a montré
que les deux premiers axes (PC1 et PC2), expliquent 92,9 % de la variance totale, ce qui pourrait
signifier que la quasi-totalit¢ de la variabilité géochimique entre les puits d’observation est
gouvernée par deux grands processus physico-chimiques dominants (Cloutier et al., 2008). L’axe
PC1 (84,2 %) montre des valeurs positives pour la conductivité €lectrique (Cond.)., SO4, Fe, Ni,
Zn (charges +) opposés a la valeur négative du pH (charge —) (tableau 4.3), signe d’oxydation des
sulfures (pyrites/pyrrhotite), produisant des sulfates, du fer et autres métaux en solution sous des

conditions oxydantes et acides (Dold, 2014; Nordstrom, 2011).
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Tableau 4.4 Charges factorielles (PC1/PC2) et tops variables

Paramétres / Variables PC1 PC2

Cond. 0,404 0,233
Fe 0,426 -0,384
Ni 0,352 0,775
SO4 0,430 -0,278
Zn 0,411 -0,326
pH -0,421 -0,119
Ration de variance 0,84 0,086

PC1 est principalement structuré par SO4*", Fe, pH et Ni (|charges|), tandis que PC2 est domin¢ par
Fe, Zn et Ni (|charges|). La direction/longueur des fleches indique respectivement le signe et

I’importance de la contribution des variables.

La valeur élevée du PC1, environ 84,4%, traduit des eaux plus minéralisées, sulfatées et riches en
métaux avec un pH plus faible suggérant I’intensité du signal d’un DMA . Ce type d’interprétation
des axes d’ACP comme approches multivariées est souvent utilisées en hydrogéochimie pour
classifier les eaux et identifier les processus qui controlent leur évolution chimique (e.g., Cloutier
et al., 2008; Ghesquiere ef al., 2015; Giiler et al., 2002). Des études de suivi post-restauration ont
montré, par ACP, que le premier facteur (PC1) oppose généralement les eaux contaminées, riches
en sulfates et métaux et a pH faible, aux eaux moins contaminées a pH plus élevé, et que le
déplacement temporel des échantillons de PO-6 dans le plan factoriel permet de suivre
I’amélioration graduelle de la qualité des eaux aprés restauration (e.g., Maqgsoud et al., 2022;
Magsoud et al., 2016). L’axe PC2 (8,4 %) montre des corrélations négatives Fe/Zn sur PC2
indiquant que 1a ou le Ni est relativement éleve, le Fe et le SO4 tendent a étre plus bas sur ce second
gradient. Les valeurs de Ni se détachent fortement du signal principal (PC1), suggérant qu’il peut
étre controlé par des processus différents tels des sources de minéralisations et/ou des phases
secondaires, ou par des conditions géochimiques spécifiques déterminant la distribution de Ni (pH,

adsorption/désorption) (e.g., Blowes et al., 2014; Johnson et al., 2000; Miller et al., 2013).

La figure 4.24 met également en évidence des regroupements temporels des puits d’observation

traduisant 1’évolution progressive de la qualité géochimique des eaux du parc a résidus apres la
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mise en place du recouvrement CEBC. Le puits PO-6 est le plus représenté dans le plan factoriel,

ce qui reflete sa sensibilité aux différentes variations sur le site . Les autres puits regroupés dans la

zone négative de PC1, a proximité du vecteur pH semblent indiquées des zones, ou les eaux sont

plus neutres a légérement acides et faiblement minéralisées (e.g., Dagenais, 2005; Pabst et al.,

2018).
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Figure 4.24 ACP — Médiane annuelle par années et puits d’observations

L’ ACP inter-puits regroupée par périodes de 1’ensemble des puits d’observation demeure

descriptif. L’ ACP (Figure 4.25), a permis de mettre en évidence une dynamique temporelle : 1999-

2002,

puis 2000-2006 et enfin 2007-2010 durant la premicre décennie apres la restauration

(représentée par des ellipses par période).

Période 1999-2002: La quasi-totalité des puits €taient groupés du cote positif du PC1 avec
de fortes concentrations en Fe, Zn, SO+>", et conductivité et un pH bas. Cela laisse suggérer
des eaux de puits encore acides apres la restauration, probablement lorsque les résidus
oxydés réagissent avec 1’eau d’infiltration comme observé sur d’autres sites restaurés (e.g.,
Magsoud et al., 2016; Sracek et al., 2004). Cette configuration indique un parc restauré de

Lorraine en phase « oxydante », encore peu stabilisé (Dagenais ef al., 2001).
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Période 2003-2006: Les puits sont davantage étalés le long de PC1 et PC2 avec une baisse
partielle des sulfates et métaux et un pH plus élevé (déplacement vers la gauche du biplot).
Les valeurs observées dans les eaux des puits laissaient suggérer un début d’atténuation des
processus acides et d’une redistribution des métaux (Fe, Zn, Ni). Cela correspond a la
transition entre drainage acide et conditions plus neutres (effet positif de la restauration),
observées sur d’autres sites restaurés du Québec ou 1I’ACP oppose des eaux acides, riches
en sulfates et métaux, a des eaux moins minéralisées et a pH plus ¢levé (Magsoud et al.,
2022; Magsoud et al., 2016). Cette transition montre le comportement attendu de résidus
pré-oxydés sous recouvrement, pour lesquels 1’amélioration de la qualité de 1’eau est
graduelle et dépend fortement du maintien de conditions hydrauliques favorables limitant

I’entrée d’oxygene (Pabst et al., 2018; Rey et al., 2020).

Période 2007-2010 : Les résultats sont recentrés autour de 1’origine avec un pH proche de
la neutralité, de faibles teneurs métalliques, faible dispersion interannuelle. Le déplacement
des valeurs moyennes de PC1 (+4 vers 0) et PC2 (de +1 vers 0) montre la diminution nette
de I’intensit¢ du DMA sur environ une décennie ainsi qu’une éventuelle stabilisation du
comportement du Ni. Ce comportement est typique d’un site en phase de stabilisation post-
restauration ou les flux d’oxygene sont limités et les réactions d’oxydation ralenties (e.g.,

Bussiere et al., 2009; Hotton et al., 2020; Magsoud et al., 2022; Zhang et al., 2024).

La variance cumulée de 92,8 % des figures 4.24 et 4.25 appartient au modele inter-puits

distinct et sert uniquement de repére comparatif.
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Figure 4.25 ACP — Médiane annuelle par périodes de 1’ensemble des puits d’observation

L’ACP — Médiane annuelle par périodes de PO-6 (Figure 4.26) montre globalement deux gradients
principaux décrivant la géochimie des eaux de ce puits d’observation avec 82,4 % de la variance
totale dont PC1 (64,3 % de la variance) et PC2 (18,1 %). La figure 4.26 présente 1’évolution de la
géochimie des eaux de PO-6 sur trois périodes 1égerement décalées de celles observées pour I’ ACP

I’ensemble des puits figure 4.25.

- Période 1999-2001: PO-6 se situent dans le quadrant positif de PC1 et PC2 et indique des
concentrations €levées de Fe, Zn et SO+*", couplées a une valeur basse de pH. Ce type de
gradient dans un cadre ACP concorde également avec les travaux réalisés sur des sites
restaurés du Québec, ou les eaux les plus acides et contaminées se distinguent nettement

des eaux moins minéralisées et a pH plus €élevé dans le plan factoriel (e.g., Blowes et al.,

2014; Magqgsoud et al., 2022).

- Période 2002-2004 : les échantillons du puits PO-6 migrent progressivement vers des
valeurs de PC1 légerement négatives ou proches de zéro, tandis que les valeurs de PC2
demeurent pres de zéro. Ce déplacement dans 1’espace factoriel traduit une évolution de la

composition chimique des eaux, caractérisée par une diminution graduelle des
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concentrations en Fe, Zn et SO+*", accompagnée d’une remontée du pH. Cette tendance

suggere une atténuation progressive, quoique partielle, des processus associ€s au drainage

minier acide (DMA), cohérente avec une réduction graduelle de I’intensité des réactions

d’oxydation sulfureuse apres restauration (Bussiere ef al., 2009; Maqsoud et al., 2016;

Pabst et al., 2018).

Période 2005-2010 : les échantillons du puits PO-6 se positionnent majoritairement autour

de valeurs négatives ou proches de zéro sur PCI1, tandis que PC2 demeure neutre a

légerement négative. Cette distribution dans 1’espace factoriel traduit une évolution de la

composition chimique des eaux vers des conditions moins influencées par le drainage

minier acide, caractérisées par une diminution des concentrations en métaux dissous et en

sulfates, ainsi qu’une augmentation progressive du pH.

Par ailleurs, PC2 suggeére que le Ni suit en partie une dynamique distincte de celle portée

par PC1. Le rapprochement progressif vers zéro indique que le Ni devient moins dissocié

du signal géochimique global, ce qui peut refléter une diminution de sa distribution et un

controle possiblement important par des réactions secondaires telles que 1’adsorption ou la

coprécipitation sur les oxyhydroxydes de Fe.
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4.4 Evolution comparée de la qualité des eaux souterraines de Lorraine

44.1 pH

Le puit PO-6 montrait un pH trés acide fluctuant entre 3 et 4 jusqu’a 2010, puis a connu une
augmentation pour atteindre la valeur de 5,7 en 2025 (Figure 4.27). Les puits PFLO1 a PFL04
(2025) présentaient des pH plus élevés se situant entre 5,5 et 6,9 avec certaines valeurs proches de
la neutralité. Les pH plus élevés aux puits PFL laissent suggérer que la zone d’échantillonnage
(transect) est moins affectée par 1’acidité comparé au PO6. Cela pourrait traduire un gradient de
métaux, courant observé sur des site de DMA ou une dilution importante par des flux d’eau moins
minéralisée dans la zone du transect d’échantillonnage. Egalement, sur des sites similaires, cette
variabilité¢ spatiale du pH a été attribuée a une atténuation locale liée a des conditions
hydrogéologiques comme une plus grande dispersion ou une recharge plus importante (Nordstrom
et al., 2015). Les différences de pH entre les PFLs et le PO-6 montrent que la CEBC, en plus de
contribuer a limiter le DMA peut s’accompagner d’une atténuation spatiale ou d’une hétérogénéité
spatiale de qualité d’eau provenant principalement des années antérieures a la restauration et qui

évolue lentement avec les années.
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Figure 4.27 Evolution comparée du pH des eaux : puits PO-6 (1999-2010-2025) vs transect
PFLO1, PFL02, PFLO3 et PFLO04 (2025)
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4.4.2 Conductivité électrique

La conductivité ¢électrique a fortement diminué avec le temps dans le PO-6, les valeurs mesurées
en 2025 avoisinent les 2000 puS/cm (pour 8000 uS/cm en 1999). Les puits PFLs (2025), affichaient
des valeurs plus basses inférieures a 2000 uS/cm) que dans le PO-6 (Figure 4.28). Ces valeurs de
conductivité électrique basses dans les PFL par rapport a PO6 illustraient & une plus faible
dispersion de la charge ionique dans cette zone du transect (zone périphérique) en 2025. Cette
répartition différente de la conductivité €électrique semble indiquer que les sources de solutés acides
¢taient spatialement confinées a des volumes restreints dans la zone de PO-6. La restauration
semble avoir réduit la libération continue de solutés issus de 1’altération des résidus réactifs. Ainsi,
une conductivité €lectrique plus faible observée au niveau des PFL peut étre interprétée comme un
indicateur d’une diminution de la charge ionique dissoute et d’une réduction progressive de la
migration des produits d’oxydation vers les eaux souterraines, traduisant une atténuation du

drainage minier acide aprés restauration (King et Hynes, 1994; Maqsoud et al., 2016).
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Figure 4.28 Evolution comparée de la conductivité électrique des eaux : puits PO-6 (1999-2010-
2025) vs transect PFLO1, PFL02, PFLO3 et PFL04 (2025)
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4.4.3 Potentiel d’oxydoréduction

Le potentiel d’oxydoréduction (Eh) des eaux du puits PO-6 montre une diminution marquée a long
terme, passant d’environ 486 mV en 1999 a 191 mV en 2025 (valeur non mesurée pour 2010)
(Figure 4.29). En parall¢le, les points du transect PFLx (2025) affichent des Eh plus faibles que
PO-6 en 2025, compris entre 60 et 170 mV (PFLO1= 60 mV; PFL02 = 63 mV; PFL03 =111 mV;
PFL04 = 170 mV).

Ces valeurs d’Eh plus basses dans les PFLs par rapport a PO-6 traduisent des conditions moins
oxydantes dans la zone périphérique du transect en 2025, donc une faible dispersion spatiale des
conditions fortement oxydantes. Cette répartition suggere que les processus et/ou sources
responsables d’un milieu plus oxydant (et donc potentiellement favorables a I’oxydation des
sulfures et a la génération de produits d’altération) restent spatialement confinés a des volumes
restreints autour de PO-6. La baisse d’Eh a PO-6 entre 1999 et 2025 est cohérente avec 1’effet
attendu d’une restauration par CEBC, qui réduit I’apport en oxydants (notamment via la limitation
du flux d’O:) et contribue a atténuer la persistance et I’extension des conditions oxydantes, ce qui
appuie 1’idée d’une non-extension des produits d’altération vers la périphérie (King et Hynes, 1994;

Magsoud et al., 2016).
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Figure 4.29 Evolution comparée du potentiel d’oxydoréduction (Eh) des eaux : puits PO-6 (1999-
2010-2025) vs transect PFLO1, PFL02, PFLO3 et PFL04 (2025)
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4.4.4 Fer

Le fer (Fe) des eaux montre une diminution trés marquée au puits PO-6 au cours du temps, passant
d’environ 3050 mg/L en 1999 a 1977 mg/L en 2010 puis a 243 mg/L en 2025 (Figure 4.30). En
2025, les points du transect PFL affichent des teneurs nettement plus faibles que PO-6 (entre 0 a
119 mg/L), avec des concentrations de PFL02 a 0 mg/L; PFLO1 a 4,8 mg/L; PFL03 a 104,5 mg/L;
et PFL04 a 119,2 mg/L. Cette distribution spatiale indique que les conditions favorables a de fortes
concentrations en Fe (production/transport liés au DMA) sont principalement confinées a la zone
de PO-6 et ne s’étendent pas de maniére significative vers la périphérie en 2025. Le fer dissous est
un marqueur majeur des sites affectés par I’oxydation des sulfures, car I’oxydation de la pyrite
libere simultanément Fe et SO+*~ (et de 1’acidité), et des teneurs élevées en Fe sont fréquemment
associées au DMA et a des eaux riches en sulfates/métaux. La baisse observée a PO-6 est cohérente
avec D’effet attendu d’une restauration par CEBC, qui réduit I’apport en oxydants (limitation du
flux d’02), diminue la génération, le lessivage des produits d’oxydation et favorise 1’atténuation
(p. ex. précipitation/immobilisation du Fe lorsque les conditions s’améliorent), tandis que les
faibles teneurs mesurées dans les PFLs laisse suggérer I’idée d’une non-extension des produits

d’altération vers la zone du transect en 2025.
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Figure 4.30 Evolution comparée du fer des eaux : puits PO-6 (1999-2010-2025) vs transect
PFLO1, PFL0O2, PFLO3 et PFL04 (2025)
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4.4.5 Sulfates

Le puits PO-6 montre une diminution nette des concentrations en sulfates (SO4>") entre 1999 et
2025 (avec une valeur encore ¢levée en 2010), traduisant une atténuation progressive du signal
associé a la génération de DMA (Figure 4.31). Cette évolution est cohérente avec la dynamique
attendue apres restauration (p. ex. par CEBC), ou la réduction du flux d’oxygene vers les résidus
limite la cinétique d’oxydation des sulfures et, a moyen/long terme, diminue la production et/ou le
lessivage des sulfates accumulés dans les résidus oxydés (Nordstrom, 2011; 2015).

En 2025, les points du transect PFLO1-PFL04 présentent des concentrations en sulfates nettement
plus faibles que celles de PO-6, indiquant une faible dispersion spatiale des eaux les plus chargées.
Cette distribution spatiale suggere que les produits d’altération sulfatés sont principalement
confinés autour de PO-6 et qu’ils n’ont pas migré de manicre importante vers la zone du transect,
ou que les conditions hydrogéologiques favorisent une migration limitée. Par ailleurs, des
mécanismes de rétention/atténuation peuvent contribuer a réduire les concentrations en sulfates,
notamment via I’association avec des phases ferriques secondaires (oxyhydroxydes de Fe) et des
zones de transition hydrogéochimique ou les eaux deviennent moins impactées (Singer & Stumm,
1970).

Ainsi, la comparaison PO-6 vs PFLs renforce I’interprétation d’un site post-restauration ou la
production et/ou la présence de sulfates est localement marquée (PO-6), tandis que le transect
périphérique en 2025 refléte des conditions moins affectées, compatibles avec une non-extension

significative des produits d’altération sulfatés.
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Figure 4.31 Evolution comparée des sulfates des eaux : puits PO-6 (1999-2010-2025) vs transect
PFLO1, PFLO2, PFLO3 et PFL04 (2025)

4.4.6 Nickel

Le nickel (Ni) montre une diminution trés importante au puits PO-6 entre 1999 et 2025, indiquant
une atténuation marquée du signal métallique (Figure 4.32). Cette baisse est cohérente avec les
mécanismes attendus apres restauration par CEBC, ou la réduction progressive de 1’oxydation des
sulfures et I’amélioration des conditions géochimiques limitent la mise en solution des métaux. Par
ailleurs, le Ni peut étre efficacement retiré de la phase dissoute par sorption et/ou coprécipitation
sur des oxydes/hydroxydes de Fe et d’Al, processus fréquemment observé dans les eaux de DMA

en atténuation ou en traitement passif (Johnson & Hallberg, 2005; Olds et al., 2013).

En 2025, les puits du transect PFLO1-PFL04 présentent des teneurs en Ni faibles, souvent proches
de zéro et nettement inférieures a celles observées a PO-6 (Figure 4.32). Cette distribution spatiale
suggere une faible extension des eaux enrichies en Ni vers la zone du transect. L’absence quasi
totale de Ni dans les PFLs peut s’expliquer par une dilution par des eaux plus neutres/moins
impactées, et/ou une rétention géochimique efficace lors du transport, via sorption/complexation
sur des phases solides secondaires (oxyhydroxydes, argiles) et coprécipitation avec des phases

ferriques, ce qui réduit fortement la mobilité du Ni en conditions moins acides (Padilla ef al., 2022).
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Ainsi, la comparaison PO-6 vs PFLs renforce 1’interprétation d’un site ou les sources et conditions
favorisant la mobilité du Ni sont principalement confinées a la zone encore réactive (PO-6), tandis
que le transect échantillonné en 2025 refléte une atténuation et/ou une rétention empéchant une

dispersion du Ni dissous.
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Figure 4.32 Evolution comparée du nickel des eaux : puits PO-6 (1999-2010-2025) vs transect
PFLO1, PFLO2, PFLO3 et PFL04 (2025)

4.4.7 Zinc

Le zinc (Zn) présente une diminution significative dans le puits PO-6 depuis la restauration, avec
une baisse des concentrations moyennes de 0,28 mg/L (1999) a 0,19 mg/L (2010) puis 0,033 mg/L
(2025) (Figure 4.33). Toutes ces valeurs demeurent inférieures au seuil D019 (ligne pointillée
rouge, 0,8 mg/L), ce qui indique une amélioration marquée du point de vue réglementaire, en plus
de I’atténuation géochimique observée. Cette évolution est cohérente avec un site ou la mobilité
du Zn diminue a mesure que les conditions s’améliorent (hausse relative du pH, baisse de la charge
métallique et sulfatée). Le Zn est plus soluble en milieu acide, mais devient progressivement moins
mobile lorsque le pH augmente, notamment par adsorption et/ou coprécipitation sur des phases
secondaires riches en Fe (oxyhydroxydes), mécanisme observé lors des transitions de pH sur des
sites restaurés (Benjamin, 1983).

En 2025, les puits du transect PFLO1 a PFL04 présentent des teneurs globalement faibles en Zn
(entre 0,009 et 0,284 mg/L), confirmant une faible dispersion du Zn dissous (Figure 4.33). Les
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valeurs les plus basses sont observées a PFLO1 (0,009 mg/L), ce qui suggere une atténuation
avancée (dilution et/ou rétention sur phases solides secondaires). Le puits PFLO3 se distingue
toutefois par une concentration plus élevée (0,284 mg/L), comparable a PO-6 en 1999, ce qui peut
indiquer un secteur localement plus influencé par des eaux résiduelles plus impactées et/ou des
conditions moins favorables a la rétention du Zn (p. ex. pH plus faible et capacité d’adsorption/
coprécipitation moindre). Dans I’ensemble, la comparaison spatiale suggeére que les conditions
favorisant la mobilité du Zn sont principalement confinées au voisinage de PO-6, avec des

concentrations significatives localisée au niveau de PFL03 contrairement a tout le transect.

P06
! PFL (2025)
1.0 == Seuil D019
0.8 === e e e e m e m e m————————
2 061
bo
E
c 044
N
0.2
0.0 - I : - = .
o) Q 2) %) ) %) )
P 2 e oS 1S e g
Ob/ 906/ Qob/ \pb:/ \p’}/ \9’?,/ \p’\./
A & & & &
Années

Figure 4.33 Evolution comparée du Zinc des eaux : puits PO-6 (1999-2010-2025) vs transect
PFLO1, PFL02, PFLO3 et PFL04 (2025)

4.5 Conclusion chapitre 4

Ce chapitre avait pour objectif de décrire la signature hydro(bio)géochimique actuelle du parc a
résidus et d’évaluer la qualit¢é des eaux souterraines post-restauration. L’intégration des
caractérisations des résidus (géochimie incluant 1’appui d’interpolations spatiales, microbiologie,
minéralogie et uXRF), de la chimie des eaux interstitielles et de I’évolution temporelle de la qualité
des eaux souterraines issue du réseau de puits d’observation (tendances LOWESS et ACP) montre
clairement que la restauration a entrainé une atténuation globale du signal du DMA a I’échelle du
site, tout en laissant persister un héritage géochimique li¢ a I’oxydation antérieure des sulfures,

particulierement dans la zone du puits d’observation PO-6.
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Dans les résidus échantillonés dans ce projet, la distribution verticale des métaux et des ions
majeurs demeure principalement contrélée par les phases secondaires ferriques et sulfatées, en
particulier au niveau du front d’oxydation et a proximité de la frange capillaire. Les oxyhydroxydes
de Fe jouent un réle central en tant que réservoir réactif capable de piéger ou relarguer des éléments
selon les conditions pH-Eh, tandis que la précipitation de gypse semblait moduler les
concentrations de Ca et SO4 sans ¢liminer I’acidité. La pXRF, le denombrement divers micro-
organismes et la chimie des eaux interstitielles semblent confirmer ces mécanismes (SO4 élevé a
pH modérément acide, colocalisations Fe-Ni et Ca-S), suggerrant un piégeage des métaux traces
tant que les phases ferriques restent stables, mais soulignant aussi une sensibilité potentielle a une

évolution redox pouvant remobiliser des métaux.

L’intégration des résultats du suivi a long terme (1999-2025) des eaux soutérraies, des analyses
spatiales et de I’ACP met en évidence une évolution hydrogéochimique globalement maitrisée du
parc a résidus restauré par CEBC, structurée autour d’un fort gradient de réactivité interne. Les
zones périphériques apparaissent peu affectées par le drainage minier acide, caractérisées par des
conditions neutres a faiblement oxydantes, traduisant une circulation d’eaux latérales peu
contaminées et un bon équilibre hydrique imposé par le recouvrement. A I’inverse, certaines zones
internes du parc se distinguent par une réactivité¢ continue, initialement dominée par le lessivage
des produits d’oxydation hérités de la phase pré-restauration, suivi d’un ralentissement marqué de
la génération acide aprées stabilisation hydrique sous CEBC. Le puits PO-6, représentatif des eaux
alimentant le systéme de traitement passif, enregistre cette dynamique temporelle avec des
signatures typiques du DMA (Fe, SO4, Ni, Zn ¢élevés et pH faible), confirmant la persistance d une
source résiduelle controlée mais atténuée dans le temps. L’ACP corrobore ces observations en
montrant que la variabilité géochimique est dominée par un processus principal d’oxydation des
sulfures (PC1), opposant clairement les paramétres de contamination (SO4, Fe, métaux) au pH. La
comparaison entre les séries temporelles de PO-6 et les profils spatiaux récents (transect PFL)
confirme ainsi une dissociation nette entre zones stabilisées et zones réactives résiduelles,
soulignant que la CEBC joue un réle déterminant dans la limitation de I’oxydation et la stabilisation
hydrogéochimique, tout en laissant persister des hétérogénéités locales héritées et contrdlées par

les conditions hydriques et les gradients de transport.



146

CHAPITRE 5 ESSAI EN COLONNE DE LA CEBC LORRAINE

Ce chapitre présente les résultats des travaux d’essais cinétiques réalisés a partir de colonnes de
laboratoire, congus comme analogues au site de Lorraine avant et aprés sa restauration par une
CEBC. L’objectif principal était d’évaluer le comportement géochimique des résidus Lorraine, a
I’échelle de laboratoire, dans le cadre d’une restauration. Plus spécifiquement, il s’est agi
d’identifier et d’évaluer les parameétres hydrochimiques majeurs susceptibles de controler la qualité
des lixiviats issus des ringages des colonnes. La conception et la mise en ceuvre expérimentale des
deux colonnes (pré-et post-restauration) est décrite dans le chapitre 3. Les résultats de mesures de
la teneur en eau volumique, de la succion et de 1’évolution géochimique des lixiviats au cours des
essais sont présentés ici. Les résultats des caractérisations chimiques et minéralogiques des résidus
aprés démantelement des colonnes, ainsi que [’interprétation des résultats des calculs

thermodynamiques réalisés a 1’aide du logiciel Visual MINTEQ), y sont également présentés.
5.1 Comportement hydrique des colonnes expérimentales

5.1.1 Quantité de lixiviats recueillis

Pour rappel, les essais se sont déroulés sur un total de 510 jours pour les deux colonnes et ont
comporté 17 cycles de mouillage et de drainage. Les cycles avaient une durée moyenne de 4
semaines. Au début de chaque cycle, environ 2000 mL d’eau déminéralisée €taient ajoutés par le
haut des colonnes. Le volume de lixiviat recueilli a la fin de chaque cycle et durant tout I’essai est

représenté par la Figure 5.1
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Figure 5.1 Evolution de la quantité d’eau recueillie (cm?®) durant les cycles de drainage.

Les volumes de lixiviats recueillis étaient compris en moyenne entre 862 cm? et 1533 cm? pour les
deux colonnes (Figure 5.1). On observe que les volumes d’eau recueillis (lixiviats) a la fin de
chaque cycle de mouillage-drainage €taient inférieurs aux volumes d’eau déminéralisée ajoutés
avant chaque cycle. Ces volumes de lixiviats étaient également différents selon les cycles de
ringage et selon la colonne. Les variations notées dans les volumes de lixiviats recueillis et stockés,
peuvent étre attribuées a la différence des matériaux constituant les deux colonnes, a 1’évaporation
ainsi qu’aux fuites d’eau observées au niveau des points de fixation des sondes (qui ont été réparées
durant I’essai). La colonne ROFC, qui comprends un recouvrement de type CEBC, a produit un
volume moins important de lixiviat comparé a la colonne ROF, constituée uniquement de résidus.
Les volumes de lixiviats recueillis durant ’essai pour la ROF étaient compris entre 65% et 91%

par rapport aux 2000 mL d’eau de rincage ajoutée, et se situaient entre 23% et 81% pour la ROFC.

5.1.2 Teneur en eau volumique et saturation

Rappelons que les porosités de mise en place des résidus et du silt dans les colonnes ROF et ROFC
sont respectivement n = 0,4 et n = 0,38. Les figures 5.2 et 5.3 montrent respectivement 1’évolution
des teneurs en eau volumique TEV(0) dans les colonnes ROF et ROFC. Les sondes EC-5 ont été

calibrées et les mesures effectuées toutes les 4 heures. L’incertitude de la sonde est d’environ +
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0,03. Les différents cycles de mouillage et drainage caractérisés par une augmentation et une baisse
de la TEV sont illustrés par les pics sur les graphiques (Figure 5.2). Les mesures de 0 initiales dans
les résidus frais a environ 11 c¢cm de la base de la colonne ROF étaient relativement élevées,
indiquant une teneur en eau oscillant entre 0,30 et 0,35 m*/m?> et qui s’est stabilisé autour de 0,35
m?/m®, représentant un degré de saturation d’environ 87.5% aprés 250 jours. Les valeurs TEV
mesurées dans les résidus oxydés a environ 15 cm de la base de la colonne ROF étaient globalement
autour 0,20 m?/m’, correspondant a une saturation d’environ 40%. Les résidus oxydés,
contrairement aux résidus frais, contiennent des phases secondaires qui presentent souvent des
agrégations et micro-fracturation susceptibles de modifier la distribution des pores, la conductivité

hydraulique et la rétention capillaire (e.g., Blowes et al., 2003; Lindsay et al., 2015).
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Figure 5.2 Teneurs en eau volumique (0) et degré de saturation (Sr) des résidus dans la colonne

ROF (Témoin) durant les cycles de mouillage et drainage

Pour la colonne ROFC (CEBC), seule la sonde installée dans la couche de silt (CRH) a environ
70cm de la base de la colonne a enregistré des mesures de TEV. L’autre sonde de teneur en eau
volumique placée a 11cm de la base dans les résidus frais est restée dysfonctionnelle pendant la
durée de I’essai ou les valeurs mesurées étaient en deca du seuil de détection. Les mesures de 0
dans le silt de la colonne ROFC se situait globalement entre 0,25 et 0,35 (m*/m?), soit un degré de
saturation compris entre 66 et 92% (n = 0,38), avec des pics transitoires lors des phases de

mouillage (Figure 5.3). Il est toutefois important de relativiser ces valeurs au critére de performance
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hydrique habituellement visé pour une CEBC, ou la couche fine est congue pour maintenir un Sr
généralement supérieur a 85% afin de réduire la migration d’oxygeéne (e.g., Bussiére ef al., 2001;
Cosset et Aubertin, 2010; Nastev et Aubertin, 2000). Dans ce cadre, le seuil Sr = 85 % correspond
ici a O environ égale a 0,323 m3/m?, les valeurs de 0 enregistrées durant les essais indiquent que la
couche atteint ce niveau pendant les épisodes humides (6 > 0,32), mais qu’elle peut descendre sous
le seuil durant certains épisodes de drainage (0,25 <6 <0,30), correspondant a une réponse cyclique

mouillage-drainage.
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Figure 5.3 Teneurs en eau volumique (0) et degré de saturation (Sr) du silt dans la colonne ROFC

(CEBC) durant les cycles de mouillage et drainage

5.1.3 Succion matricielle

La figure 5.4 présente les mesures de succion (y) relevées sur toute la durée de 1'essai pour la
colonne témoin ROF. Les deux tensiometres installés respectivement dans les résidus frais et
oxydés effectuaient des mesures toutes les 12 heures. Les mesures de succion les plus élevées ont
été observées dans la couche de résidus oxydés placée par-dessus les résidus frais avec un
plafonnement a 230 kPa a partir du 180'™ jour. Dans cette couche de résidus oxydées de la colonne
témoin, on observe également une chute rapide de y lors du mouillage et une augmentation
progressive pendant le drainage. Ce comportement est typique des colonnes cinétiques de résidus
non recouverts, ou 1’évaporation peut entrainer des succions élevées dans les matériaux (Aubertin

et al., 2003; Bussiére, 1999). A I’inverse, la succion dans les résidus frais situés en dessous des
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résidus oxydés montrait des valeurs modérées allant de 20 a 100 kPa avec une tendance progressive

a ’augmentation durant 1’essai.
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Figure 5.4 Succion dans la colonne ROF durant les cycles de mouillage et drainage

Dans la colonne ROFC, les valeurs de succion dans la couche de rétention d'eau (silt-CEBC) n’ont
pas été enregistrées par la sonde, probablement par disfonctionnement de celle-ci. En revanche, les
succions mesurées dans la couche de résidus frais de la colonne ROFC indiquaient des valeurs
entre y entre 10 et 55 kPa (Figure 5.5). On remarque des périodes prolongées de faible succion (y
oscille entre 10 et 15 kPa) et les succions modérées (Y max avoisinant 55 kPa). Ce comportement
laissait supposer une infiltration controlée par la CEBC et un drainage limité par la faible
conductivité non saturée du silt (Bussiére et al., 2006). Ces résultats suggerent que les résidus situés
sous la barriere capillaire sont restés relativement humides, grace a la barriere capillaire provenant
de la couche de silt sus-jacente. Globalement, le comportement hydrique observé dans la colonne
ROFC indiquait une stabilité hydrique maintenant des conditions d'humidité favorables essentielles
pour controler les flux d’oxygene, conformément aux études antérieures en laboratoire et sur le

terrain mené sur des colonne & CEBC (Bussiere ef al., 2006; Mbonimpa et al., 2003).
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Figure 5.5 Succion dans la colonne ROFC durant les cycles de mouillage et drainage
5.2 Geéochimie des lixiviats

5.2.1 pH et conductivité électrique

La figure 5.6 présente 1'évolution du pH et de la conductivité électrique pendant la durée de I'essai.
Environ 30 jours apres le debut de 1’essai, la valeur du pH du lixiviat de la colonne témoin (ROF)
est faible, autour de 5,4, alors que celle du lixivait de la colonne CEBC (ROFC) est de 7,4 (Figure
5.6a). Cela laisse suggerer un effet bénéfique de la CEBC des le début de ’essai.

Au cours des cycles successifs de mouillage-drainage, le pH dans la ROF augmente, passant de 6,6
a 6,9 entre 60 et 350 jours, indiquant une phase transitoire ou I’acidité est temporairement limitée

(dilution/épuisement des acides facilement mobilisables et/ou capacité tampon résiduelle).

Toutefois, entre 380 a 510 jours, le pH du témoin diminue, se situant entre 5,2 et 6,4, ce qui traduit
des conditions acides lors des derniers cycles mouillage-drainage. A I’inverse, le pH de la ROFC
est élevée et relativement stable, entre 7,4 et 8,0 sur la méme période, ce qui laisse sugéré un milieu
tamponné et une atténuation pendant 1’essai. En somme, la CEBC a stabilisé le pH en limitant les

conditions favorables a 1’oxydation pendant les phases drainantes.

Les valeurs de conductivité électrique sont significatives dans les deux colonnes durant les 30

permiers jours, avec un pic a environ 4,2 mS/cm dans le témoin (Figure 5.6b). Ce pic précoce dans
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ROF est typique d’une phase de “flush” initial, correspondant a la mise en solution rapide d’ions
facilement mobilisables (sels dissous, produits d’altération préexistants) et/ou des processus de
mise en charge ionique. Par la suite, les valeurs mésurées de conductivité diminuent et se stabilisent
entre 2,0 et 2,6 mS/cm pour les lixiviats des deux colonnes. La condcutivité électrique des lixiviats
de la ROFC présente une dynamique différente de celle de la ROF, ce qui est cohérent avec une
CEBC qui limite I’accés a 1’oxygene et la libération de solutés lors des phases drainantes. A la fin
de I’essai, les valeurs de conductivité electriques sont quasi indentiques dans les deux colonnes,
suggérant que la charge ionique est davantage contrdlée par un épuisement des fractions

lessivables.

La colonne ROFC se distingue surtout par un pH élevé et une réponse stabilisée, alors que la
colonne ROF montre un pic initial de conductivité significatif et une acidification en fin d’essai.
Ces valeurs de pH et conductivité électrique sont cohérentes avec une CEBC qui atténue

I’oxydation des résidus , et donc limite la génération d’acidité.
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Figure 5.6 Evolution du pH (a) et de la conductivité électrique (b) durant les cycles de mouillage
et drainage. La ligne pointillée rouge représente la limite inférieure de la Directive 019 pour le

pH.

5.2.2 Potentiel d’oxydoréduction

Les valeurs de potentiel d’oxydoréduction (Eh) mesurées dans les lixiviats sont €levées et positives
dans les deux colonnes, indiquant un milieu globalement oxydant. La valeur Eh mesurée varie entre
300 et 600 mV (Figure 5.7), avec peu de différences entre les colonnes. Ces valeurs de Eh

traduisent une disponibilité en oxydants (notamment O: dissous et/ou couples redox ferriques),
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cohérents avec 1’oxydation des phases sulfurées résiduelles et/ou le lessivage de produits
d’oxydation déja présents dans le matériau au début de 1’essai.
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Figure 5.7 Evolution du potentiel d’oxydoréduction (Eh) durant les cycles de mouillage et

drainage.

5.2.3 Sulfates

Des concentrations en sulfates (SOa4) dans les lixiviats des deux colonnes sont similaires, avec des
valeurs significatives dans la colonne ROF (3237 mg/L) que dans la colonne ROFC (1949 mg/L),
pendant les 30 premiers jours jours de 1’essai (Figure 5.8). Ces concentrations initiales traduisent
une phase de “flush” liée au lessivage d’ions présents sous forme de sels sulfatés secondaires et/ou

I’oxydation des sulfures, qui génére du sulfate en solution.

Au cours des cycles de mouillage-drainage, les concentrations en SOa, mésurées a environ 1800
mg/L. La colonne témoin présente des concentrations en SOa plus élevé avec un pic précoce, ce
qui suggére une production et/ou lessivage plus marqué au début de ’essai. A I’inverse, la colonne
CEBC montre une réponse globalement “tamponnée”, avec des variations moins significatives et,

une tendance a la baisse a la fin de 1’essai.

La Figure 5.8 montre que les deux colonnes affichent des concentartions significatives en sulfates,

mais que la colonne ROFC tend a atténuer (les valeurs maximales), ce qui est cohérent avec une
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diminution progressive du potentiel de génération de DMA sous condition CEBC au cours des

cycles mouillage-drainage.
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Figure 5.8 Evolution des concentrations en sulfates durant les cycles de mouillage et drainage

5.2.4 Fer et aluminium

Durant les 40 premiers jours de I’essia, la colonne ROF présente des concentrations en Fe a environ
6 mg/L, puis celles-ci baissent a 0 mg/L apres 60 jours (Figure 5.9a). Cela laisse suggeré que la
fraction facilement lessivable de Fe et/ou Fe dissous présent dans les pores est €vacué, suivie d’ une
période ou, a pH plus élevé, le Fe tend a étre immobilisé (précipitation/adsorption sous formes
d’oxydes-hydroxydes), réduisant fortement sa concentration dans le lixiviat. La colonne ROFC
montre au contraire des concentrations en Fe quasi nulles durant I’essai, a I’exception d’une période
transitoire entre 280 et 320 jours ou les concentartion en Fe augmente a 4 mg/L, avant de baisser.
Cette réponse ponctuelle suggere une mobilisation limité (p. ex. lessivage d’un stock résiduel ou
changement hydrologique temporaire), mais sans maintien d’un régime de relargage. A la fin de
I’essai, la différence entre les deux colonnes est significative, la ROF présente des concentrations
¢lévées en Fe a 400 jours d’essai, avec pics entre 13 et 25 mg/L, alors que la ROFC affiche des
concentrations proches de zéro. Cette hausse tardive du Fe dans le témoin est cohérente avec une
ré-activation des réactions d’oxydation lors des phases de drainage (entrée d’air, réoxygénation),
générant des conditions favorables a la remise en solution du Fe (et/ou a la dissolution de phases
ferriques sous acidification). Elle est cohérente avec la dimunition du pH du témoin et la variabilité

redox observée (Figures 5.6a et 5.7).
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Les concentrations en aluminium (Al) sont faibles dans la colonne ROFC durant de 1’essai, a
environ 0,01 mg/L (Figure 5.9b). Cette tendence est cohérente avec un milieu globalement
tamponné (pH ¢€levé), moins sujet aux flux d’oxygeéne et a I’oxydation des sulfures, conditions qui
limitent la dissolution et le transport de 1’ Al. Dans la colonne ROF, I’ Al est é¢galement faible durant
au début de I’essai, puis augmente apreés 400 jours, atteignant 0,17 mg/L a la fin de 1’essai.
L’aluminium est sensible aux conditions de pH, peut étre est mobilisé lorsque le pH baisse et des
phases solides telles les hydroxydes/aluminosilicates sont déstabilisées. Cette auguementation
tardive est cohérente avec les conditions oxydantes dans le témoin lors des derniers cycles

mouillage-drainage.

La Figure 5.9 montre que la colonne CEBC atténue la mobilisation du Fe et de I’Al. A ’inverse, la
colonne témoin passe d’un régime initial « flush et immobilisation » a un régime tardif ou les cycles
de drainage favorisent des périodes oxydants/acides capables de remobiliser le Fe (pics majeurs)
et I’Al (hausse progressive). Ces résultats confirment que, dans les deux colonnes, Fe et Al sont
des indicateurs sensibles des bascules hydrogéochimiques induites par les cycles mouillage-
drainage, et que la CEBC joue un role stabilisateur en limitant les conditions propices a leur

relargage.
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Figure 5.9 Evolution des concentrations en fer (a) et en aluminium(b) durant les cycles de

mouillage et drainage. La ligne pointillée rouge représente le seuil de la Directive 019 pour le fer.

5.2.5 Nickel et zinc

La colonne ROF présente des concentrations de Ni (a 1’échelle logarithmique) élevées, entre 10 et
20 mg/L durant les 60 premiers jours, puis une diminution progressive jusqu’a environ 1 mg/L a
280 jours (Figure 5.10a). Ensuite, entre les 90iéme et 270iéme jours, on a observé une diminution
progressive de Ni dans la ROF. Enfin, une augmentation est observée a partir de 300 jours, avec

des valeurs atteignent 40 mg/L en fin d’essai (510 jours). Cette dynamique est cohérente avec un
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mobilisation initiales des fractions présentent dans les eaux pores, puis une phase transitoire
d’atténuation, suivie d’une réactivation tardive de la mobilité du Ni en fin d’essai, cohérents avec

les variations redox et le relargage métallique observés.

A l’inverse, la colonne ROFC montre des concentrations de Ni plus faibles au début de 1’essai, se
situent entre 0,5 et 2 mg/L. pendant les 60 premiers jours, puis diminue a partir du 90iéme jours
atteignant 0,1 mg/L a la fin de I’essai. Ce comportement suggere que la CEBC limite la persistance
de conditions favorables a la dissolution du Ni et favorise son immobilisation par

sorption/coprécipitation sur des phases secondaires, notamment oxyhydroxydes de Fe/Al).

Le Zn présente une réponse plus pulsée que le Ni. Dans la colonne ROFC , on observe un pic
précoce tres marqué entre 0 et 100 jours, atteignant environ 4 mg/L, puis un second pic autour de
entre 240 et 320 jours (jusqu’a 3,5 mg/L), avant une baisse durable vers des valeurs faibles
inférieures a 0,3 mg/L apres 340 jours. Ce profil est cohérent avec un milieu ou le Zn est d’abord
mobilisé par le lessivage de fractions trés solubles (p. ex. sels sulfatés secondaires riches en Zn)
lors des premiéres séquences hydriques, puis progressivement piégé lorsque le milieu se stabilise
(hausse et/ou maintien du pH, formation de phases secondaires), notamment via 1’interaction avec

des oxyhydroxydes de fer qui jouent un role majeur dans la stabilisation/immobilisation du Zn.

Dans la colonne ROF , les concentrations de Zn restent globalement plus faibles au début de 1’essai
(pics a 1.5 et 1,7 mg/L entre 0 et 100 jours), puis deviennent épisodiques avec des hausses plus
tardives a 1,7 mg/L entre 350 et 470 jours. Cette remontée tardive, laisse suggérer des réponses
aux variabilité redox et relargage de Fe/Al (déstabilisation géochimique), cohérente avec des
épisodes ou les phases drainantes favorisent la ré-oxygénation et la mobilisation des produits
d’altération (ou la dissolution/transformation de phases secondaires), augmentant temporairement
la concentration dissoute en Zn. Des expériences en colonne montrent bien que la disponibilité en

oxygene (et sa limitation) contrdle fortement les taux de relargage des métaux.



—@—ROF (Témoin)

100.00 4 a - ROFC (CEBC)
/’/.\-
10.00 ¢ "\. /
= | /
N\ Vad
= o /
-;.6 B m . .\‘ /.\./_.
2 |
0.10 - "
" e "
o
0.01 1 1 I I | 1
0 100 200 300 400 500 600
Temps (jours)
4 b
>0 - ROF (Témoin)
] ®-ROFC (CRBCQ)
4.0 4
o
. .
< 3.0 -
oo
E
c
N
By Sa

Temps (jours)

159

Figure 5.10 Evolution des concentrations en nickel (a) et zinc (b) durant les cycles de mouillage

et drainage

5.2.6 Calcium, magnésium et manganése

Les courbes d’évolution du calcium (Ca) dans les colonnes ROF et ROFC sont globalement tres

proches, avec des variations modérées se situant majoritairement entre 600 et 1000 mg/L. En début

de I’essai entre 0 et 150 jours), ROF présente des valeurs 1égérement plus élevées, entre 900 et
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1000 mg/L que ROFC, plutét entre 650 et 800 mg/L, puis les deux courbes convergent a partir de
180 jours vers un plateau se situant entre 700 et 800 mg/L (Figure 5.10a). A la fin de I’essai (510
jours), les concentrations sont trés similaires dans les deux colonnes, avoisinnant 750 mg/L. Cette
quasi-superposition suggere que la dynamique du Ca est dominée par des processus de dissolution
et/ou lessivage de phases trés solubles, par exemple sels et phases carbonatées et/ou par un controle
tampon peu sensible aux différences de régime redox imposées par la CEBC. Le Ca apparait
comme un indicateur plutdt conservatif, reflétant davantage le stock de phases dissoutes

disponibles que les périodes oxydantes liées aux cycles de drainage.

Les magnésium (Mg) montre une réponse beaucoup plus contrastée entre les colonnes. Dans la
ROF, un pic de 160 mg/L est observé au début de 1’essai, suivi d’une diminution et d’une
stabilisation 4 4 40 mg/L & la fin de I’essai. A I’inverse, dans la ROFC, le Mg présente aussi un pic
initial de 120 mg/L, mais il est suivi d’une décroissance progressive beaucoup plus forte, avec des
concentrations inférieures a 10 mg/L en fin d’essai (Figure 5.10b). Cette divergence indique que le
Mg est plus sensible que le Ca aux conditions géochimiques imposées par la CEBC. La colonne
CEBC semble limiter la mobilisation durable du Mg (diminution de la dissolution acide, meilleure
stabilit¢ pH/redox et/ou rétention accrue sur phases secondaires), alors que le témoin conserve un

niveau de Mg plus élevé, compatible avec une mobilisation continue lors des cycles de drainage.

Les concentartions de manganese (Mn) présente une dynamique particuliere. Dans la ROF, un pic
au tout début de 65 mg/L est suivi d’une baisse rapide vers des concentrations proches de zéro sur
la durée de I’essai, puis d’une 1égeére remontée en fin de 1’essai a 10 mg/L. Dans la ROFC, le Mn
est au contraire modér¢ et ¢talé dans la durée de 1’essai (Figure 5.10c¢).

Les concentartion en Mn augmentent jusqu’ a 30 mg/L des le début, ensuite entre 280 et 320 jours,
puis diminue graduellement pour se stabiliser entre 3 et 5 mg/L en fin d’essai. Ces comportements
suggerent une forte composante de flush initial (mobilisation de Mn** labile) et un contrdle ultérieur
par les conditions pH/redox et par la formation de phases secondaires capables d’immobiliser le
Mn. La colonne CEBC apparait ici comme un milieu tamponné, et qui conduit a une stabilisation

finale a de faibles concentrations.
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Figure 5.11 Evolution des concentrations en calcium (a), magnésium (b) et manganése (c) durant

les cycles de mouillage et drainage



162

5.3 Cinétiques apparentes et flux dissouts

La réactivité apparente des matériaux dans des colonnes peut étre étudiée en analysant 1’évolution
des charges cumulées normalisées de certaines especes. La charge cumulée normalisée (Qporm )
qui correspond a la masse totale d’un élément libéré par une colonne sur toute la durée de 1’essai a
¢été calculée pour évaluer les cinétiques de certains éléments tels que le fer, le sulfate, le nickel et

le zinc. La Q,,,,m peut se calculer suivant 1’équation (5.1)

noC;xV;
Qnorm = =1 l (5.1)

M résidus

Qnom : charge moyenne cumulée normalisée(mg-kg™)
C; : concentration a I’échantillon i (mg-L™)

V; : volume drainé a i (L)

N =17 (nombre d’échantillons)

M, ¢siqus= masse a 1’échantillon i (kg)

L’analyse des courbes des charges cumulées normalisées du SOs (Figure 5.12a) montre que |
acharge de SO4 augmente presque linéairement jusqu’a environ 9000 mg/kg dans la ROF pendant
qu’elle s’est stabilisée autour de 1600 mg/kg dans la colonne ROFC a partir du 300°™ jours de
I’essai. Les valeurs de Fe (Figure 5.12b) étaient faibles et quasi stables sous la CEBC (ROFC) avec
une petite hausse apres 300 jours, de méme que dans la colonne témoin (ROF) avec des pics tardifs
entre 420 et 500 jours. Les valeurs Quorm de Ni (Figure 5.12c) ont montré une hausse rapide au
début de I’essai (durant 150jours), puis un quasi-plateau jusqu’au 360'™ jour et une augmentation
plus importante a partir de 480 jours, atteigenant 50 mg/kg. A I’inverse, les valeurs Qnom de Ni
(Figure 5.11d) sont demeurées entre 0 et 2 mg/kg dans la ROFC durant tout I’essai. Les valeurs
cumulées normalisées de Zn indiquent une libération initiale rapide dans les deux colonnes (jusqu’a

120jours), puis stabilisation dans la ROFC et libération plus prolongée et forte dans la ROF a partir
de 330 jours.
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Figure 5.12 Cinétiques apparentes et contrdles de la CEBC sur les flux de SO4, Fe, Ni et Zn durant 1’essai.
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Les cinétiques apparentes observées pour SOs, Fe, Ni et Zn durant 1’essai laissent apparaitre
globalement trois périodes matérialisées par des changements de pente: une période (I) de transition
hydrogéochimique apres la mise en place entre 0 a 90 jours, une période (II) de rééquilibrage
hydrogéochimique entre 90 a 360 jours, et une période (III) quasi-stationnaire entre 360 a 510

jours. Les flux apparents (pentes) de chaque période sont exprimés par 1’équation (5.2).

Qnorm (tfin) - Qnorm (tdébut)

trin — taebut

Fluxpériode(pente) = (5.2)

Une incertitude calculée par la méthode par percentile (P5-P95) sur les variations de charge
cumulée normalisée AQnorm (t) a été associée aux valeurs des flux apparents par période et aux
taux de reduction. Cette approche statistique permet de préserver la structure temporelle du
processus cumulatif et fournit une estimation acceptée des incertitudes sur les parameétres

cinétiques dérivés (flux apparents) (e.g., Davison et Hinkley, 1997; Tibshirani et Efron, 1993).

Les flux apparents par périodes de SO4, Fe, Ni et Zn durant 1’essai sont présentés a la figure 5.13.
La colonne ROF montre des flux élevés et quasi constants de sulfates sur les trois phases alors que
la colonne ROFC indique des flux de SO4 fortement réduits, avec une décroissance nette au fil du
temps (Période 1 > Période II > Période III) (Figure 5.13a). Le flux apparent du Fe dans la ROF est
quasi nul en debut de I’essai (période I), puis augmente significativement au cour des periodes II
et III; contrairement a celui de la ROFC ou le flux de Fe reste quasi nul jusqu’a la fin de I’essai
(Figure 5.13b). Le flux apparent de Ni augmente modérément en ROF dans les périodes I et II, puis
explose en période III. Dans la ROFC, le flux de Ni reste tres faible et presque nul durant toute la
durée de I’essai (Figure 5.13c¢). Le flux apparent de Zn est réduit sous CEBC, mais 1’effet est moins
spectaculaire et les incertitudes sont plus larges, avec des périodes (I et II) ou ces flux sont restés

non négligeables(Figure 5.13d).
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Figure 5.13 Flux apparents par périodes de SO4, Fe, Ni et Zn durant I’essai cinétique en colonne.

Le taux de réduction de SO4, Fe, Ni et Zn quantifiant la diminution relative de la charge cumulée
normalisée exportée dans la colonne avec CEBC par rapport a la colonne témoin a également été
déterminé par périodes ainsi que pour la durée totale de ’essai. Ce taux est souvent utilis¢ pour
évaluer I'efficacité d'une couverture dans sa capacité a minimiser le relargage de certains métaux,
comparativement a un témoin non couvert (e.g., Bussiere et al., 2004; Demers et al., 2008). Le
taux de réduction (%) est basé sur le rapport de la charge cumulée normalisée dans un intervalle de

temps bien défini et peut €tre s’exprimer suivant 1’équation (5.3).

Qnorm, ROFC
Onorm, ROF

Réduction (%) = (1 )X 100 (5.3)

Qnorm, ROFC : charge cumulée normalisée dans la colonne ROFC a un temps donné (mg/kg)

Qnorm, ROF : charge cumulée normalisée dans la colonne ROF a un temps donné (mg/kg).
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Le graphiqu 5.14 présente les taux de réduction par période des charges cumulées normalisées de

SO4, Fe, Niet Zn . La colonne ROFC montrait dés la période I une baisse d’environ 80% de sulfates

par rapport a la colonne ROF avec une stabilisation autour de 95% de reduction a la fin de la période

III (Figure 5.14a). Les taux de réduction du fer restaient trés variables avec de fortes incertitudes.

On a observé une baisse avoisinant les 100% en période III (Figure 5.14b). Pour le nickel, le taux

de réduction est resté relativement constant pendant les trois périodes et supérieur a 95% (Figure

5.14c). La baisse du Zn s’est faite de facon graduelle sous la colonne CEBC, d’abord une faible

réduction d’environ 20 % dans la période I, puis un taux de réduction autour de 50% enregistré en

période II. A la fin de ’essai, la ROFC affichait une réduction de prés de 100% (Figure 5.13d).
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Figure 5.14 Taux de réduction des charges cumulées normalisées de SO4, Fe, Ni et Zn par

périodes.

Dans la figure 5.14, pour le Fe, les intervalles bootstrap ont été remplacés par I’intervalle

physiquement plausible [0—-100 %] afin d’éviter I’affichage de valeurs non interprétables (>100 %

ou <0 %), reflétant une forte variabilité statistique plutét qu’une réduction physiquement

impossible.
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L’évaluation des cinétiques apparentes et le controle de la CEBC sur les flux finaux de Fe, SO4, Ni
et Zn montre une reduction importante des charges dans la colonne ROFC durant I’essai. La figure
5.15 présente ’efficacité de la CEBC a travers le taux réduction des charges cumulées normalisées
finales pour Fe, SO, Ni et Zn. A la fin de ’essai (510 jours) la ROFC indiquait une baisse de 81 &
85 % pour SO4, 8 2 10 % pour Fe, 95 a 97 % pour Ni et 55 a 60 %pour Zn.

100 A

80 1 :I:

!

40

Réduction des charges finales (%)

20

==

0 T T T T
S04 Fe Ni Zn

Figure 5.15 Taux de réduction des charges cumulées normalisées finales de SO4, Fe, Ni et Zn

durant tout I’essai cinétique (% efficacité de la CEBC).

5.4 Calculs d’équilibre thermodynamique et diagrammes de Pourbaix

La modélisation géochimique a partir du logiciel Visual MINTEQ 3.1 a permis d'établir les indices
de saturation des différentes phases minérales susceptibles d'étre formées dans les colonnes et de
connaitre ainsi les précipités possibles. Les phases minérales considérées dans les calculs d’indices
de saturation (IS) ont été sélectionnées afin de refléter les processus géochimiques attendus dans
des résidus sulfureux oxydés restaurés par une CEBC. L’IS est défini comme le logarithme du
rapport du produit d’activité ionique (IAP) réel de la solution et de la constante du produit de
solubilité¢ thermodynamique (Kps) du minéral. L’IS est calculé a partir de la formule IS =
log(IAP/Kps). Lorsque IS > 0, le minéral presente une forte propension a précipiter, IS = 0 peut
traduit un équilibre du minéral et pour IS < 0, le minéral présente une dissolution dominante ou

I’absence de précipitation. Les résultats de IS sont interprétés suivant le type de colonne (ROF vs
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ROFC), I’évolution temporelle (flush), et les conditions géochimiques associées aux zones oxydées

ou moins altérées lorsque pertinent.

Dans le cadre de cette étude sur des colonnes simulant un recouvrement de type CEBC, les
variations hydriques et les flux d’oxygeéne imposés par la barriére capillaire influencent
indirectement le pH, le potentiel rédox (Eh) et les réactions d’oxydation des sulfures, ce qui
conditionne la formation des phases secondaires et la distribution des métaux. Les valeurs de IS
ont donc été interprétées en tenant compte de ces contraintes hydrogéochimiques. Enfin, plusieurs
incertitudes doivent étre reconnues, notamment 1’hypothése d’équilibre thermodynamique souvent
non atteinte pour les oxyhydroxydes de fer et certaines phases amorphes, les approximations liées
aux équilibres redox dans les codes géochimiques, ainsi que les différences entre conditions de
laboratoire et conditions de terrain. Malgré ces limites, les IS obtenus dans le cadre cette étude on

¢été utilisés comme un outil pour I’interprétation des mécanismes de contrdle géochimique.

5.4.1 Indice de saturation et concentrations dissous

Les graphiques d’évolution des indices de saturation (SI) de certains minéraux au cours des cycles
de ringage des colonnes ROF et ROFC sont présentés a la Figure 5.18. Les résultats montrent que
les lixiviats de la colonne ROFC présentent plus fréquemment des indices de saturation positifs (SI
> ()), particuliérement pour certains minéraux carbonatés, indiquant des conditions géochimiques
plus favorables a leur stabilité thermodynamique ou a leur précipitation potentielle. Cette tendance
peut étre attribuée a des conditions hydro-géochimiques plus tamponnées dans la colonne restaurée,
cohérentes avec un pH généralement plus ¢élevé et une plus faible intensité des processus
d’oxydation sulfureuse. A I’inverse, la colonne ROF présente des fluctuations plus marquées des
indices de saturation au cours des cycles de mouillage—drainage, traduisant une plus forte
sensibilité aux variations hydro-géochimiques associées aux processus d’oxydation et de lessivage

(Parkhurst & Appelo, 2013; Blowes et al., 2014).

L’IS du gypse reste tres proche de zéro durant tout 1’essai, suggerant un controle thermodynamique

du Ca et SOs par la solubilité du gypse.

La goethite et la ferrihydrite montrent des IS globalement positifs dans les deux colonnes pendant

toute la durée des essais cinétiques. La K-Jarosite a montré un IS treés variable pour les colonnes
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ROF et ROFC durant I’essai. La hausmannite est globalement restée sous-saturée dans la colonne

témoin et proche de I’équilibre a sursaturée dans la CEBC (Figure 5.18).
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Figure 5.16 Evolution des indices de saturation minérale (IS) au cours des cycles de ringage des colonnes ROF et ROFC.
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Le graphique de I’évolution des concentrations en fer dissous en fonction de I’IS de la Ferrihydrite
pour les lixiviats des colonnes ROF et ROFC (Figure 5.19) montre un Fe dissout trés faible sur la
durée 1’essai alors que SI (Ferrihydrite) est ¢élevé et méme souvent supérieur a 4 pour les deux
colonnes. Bien que la ROF indiquait des concentrations dissoutes plus importantes avoisinant les
25 mg/L, les lixiviats des deux colonnes semblaient sursaturés (du point de vue thermodynamique)
par rapport au Fe (OH)s. La Ferrihydrite semble contrdler la solubilité de Fe dans la colonne ROFC

comparée a la ROF, ou le Fe ¢levé suggere plutot un controle par 1’oxydation des sulfures.

gl ® ® ROF
@ ROFC
54 @
s
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®
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Figure 5.17 Relation entre les concentrations en fer dissous et la saturation des oxyhydroxydes de

fer (Ferrihydrite) dans les lixiviats de colonnes ROF et ROFC

Le graphique des concentrations en Mn dissous en fonction de la saturation de la hausmannite dans
les lixiviats des deux colonnes (Figure 5.20) renforce I’idée que ROF est majoritairement sous-
saturé en Hausmannite (IS < 0) alors que ROFC tend vers la sursaturation (IS = 0), suggérant un

possible contrdle minéralogique Mn-oxyde dans la colonne CEBC.
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les lixiviats de colonnes ROF et ROFC.

5.4.2 Indice de saturation et pH

La figure 5.21 présente la relation entre le pH des lixiviats et les indices de saturation du gypse
(CaS0s4-2H20), de la Ferrihydrite (Fe(OH)s), de la goethite, de la gibbsite (Al(OH)3), de la K-
Jarosite, de la calcite, de la rhodochrosite (MnCO:s) et de la hausmannite (Mn3Oa4) dans les colonnes
ROF et ROFC. L’ensemble des graphiques laisse apparaitre deux profils géochimiques différents
avec une colonne témoin affichant des IS plus variables souvent négatifs pour des carbonates et
oxydes de mangangse, et des IS positifs pour les phases ferriques. La colonne CEBC montre plutot
des IS globalement positif pour I’ensemble des paramétres selectionnés. Le IS du gypse est quasi
nul dans les deux colonnes indiquant une tres faible sensibilité apparente au pH. La ferrihydrite et
la goethite montrent un IS > 0 pour les deux colonnes sur presque tout le domaine de pH rencontré
durant les essais. La gibbsite indique également un IS > 0 autour de 2 pour le ROF avec une
tendance a la baisse dans ROFC (IS =1,3 ). Le IS de la K-Jarosite est plus dispersé, se situant entre
-6 et +4 dans la ROF et -4 et +4 pour la ROFC. La calcite et rhodochrosite montrent un IS négatif
tendant vers 1’équilibre dans le ROF et un IS > 0 dans la ROFC. La hausmannite montre une
différence trés marquée avec un IS < 0 pour ROF et un IS compris entre 0 et +6 pour la ROFC.
L’augmentation du pH dans la colonne CEBC, passant de 6,8 a 8,1, favorise le potentiel
d’hydrolyse, 1I’oxydation et/ou la formation de minéraux secondaires de Mn, expliquant la hausse

de IS.
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5.4.3 Indice de saturation et Eh

La figure 5.22a suggere que dans la colonne ROFC, le fer est majoritairement controlé par la
précipitation et/ou adsorption des oxyhydroxydes de Fe, tandis que la colonne ROF indique en plus
des concentration de fer dissous (mélange Fe*" et Fe*"), probablement issu de la cinétique des
réactions d’oxydation et des particules colloidales d’oxyhydroxydes de Fe ayant pass¢ a travers la
la filtration 0,45 um, d’ou quelques valeurs plus élevées. La figure 5.22b montre une relation plutot
diffuse entre le IS Ferrihydrite et Eh. Lorsque le Eh augmente, la fraction de fer dissous (Fe*")
devrait augmenter, ce qui favorisait I’hydrolyse et donc un IS (Fe (OH)s) plus positif. Cela
n’apparait pas vraiment pour les colonnes ROF et ROFC, ce qui indique que le Eh seul ne controle
pas la saturation vis-a-vis de Fe(OH)s dans les lixiviats des colonnes ROF et ROFC. Dans des
essais en colonne, le Eh mesuré est trés souvent un potentiel mixte controlé par plusieurs couples
(0O2/H:0, Fe**/Fe**, Mn*"/Mn?*, S®/S?", MO, etc.). Il renseigne sur un état redox apparent, mais pas
un “Eh d’équilibre” unique. Bien qu’un Eh plus oxydant favorise théoriquement la conversion de
Fe** en Fe**, la sursaturation en ferrihydrite dépend ici surtout du pH, de la concentration en Fe
dissous et de la spéciation du fer. Le caractere largement positif des IS suggere que les deux
colonnes sont thermodynamiquement favorables a la précipitation d’oxy(hydr)oxydes ferriques,
avec une tendance plus marquée dans la colonne ROFC, cohérente avec des conditions plus

neutralisantes associées a la CEBC.
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Figure 5.20 Relation entre Fe dissous (a), IS Ferrihydrite (b) et Eh dans les lixiviats de colonnes

ROF et ROFC
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La figure 5.23a montre des IS (K-jarosite) treés dispersés a Eh similaires. La formation et ou la

précipitation de la jarosite n’est pas contr6lé uniquement par un “gradient redox”, mais par la

combinaison d’autres facteurs, notamment 1’acidité effective, la charge sulfatée, la spéciation du

Fe, et I’apport en K (Blowes et al., 2014). La figure 5.23b montre que la hausmannite est davantage

favorisée dans la colonne ROFC, ou les IS sont globalement plus élevés et souvent proches de

I’équilibre. A I’inverse, la colonne ROF reste majoritairement sous-saturée vis-a-vis de cette phase.

Cette différence est cohérente avec des conditions plus tamponnées et plus favorables a la

précipitation des oxydes de Mn dans la colonne avec CEBC, alors que la cinétique lente de

I’oxydation du Mn limite 1’expression d’un contréle direct par le Eh (Stumm et Morgan, 1996).
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5.5 Interprétation modélisation géochimique et diagrammes Eh-pH

5.5.1 Modélisation géochimique

Dans cette section, les IS issus de Visual MINTEQ sont utilisés pour interpréter, au fil des ringages,
la plausibilité d’un controle des concentrations de Ca et SOa par le gypse, d’un controle du Fe et/ou
de I’Al par précipitation d’oxyhydroxydes, et des mécanismes de rétention et/ou relargage des
métaux dans des conditions imposées par la CEBC. Dans des essais en colonnes de type
recouvrement CEBC, les oxyhydroxydes de Fe apparaissent généralement sous des formes peu
stables (amorphes) et leurs réactions peuvent étre limitées par la complexation, la cinétique et
I’hétérogénéité des résidus (Blowes et al., 2003; Lindsay ef al., 2015; Nordstrom, 2011). Bien
qu’un IS > 0 indique une sursaturation thermodynamique, cela n’implique pas nécessairement une
précipitation immédiate. Par ailleurs, la concentration de Fe dissous obtenue apres filtration a
0,45 um doit étre interprétée comme dissous opérationnel pouvant inclure des colloides et /ou
nanoparticules de Fe, ce qui peut maintenir des concentrations apparentes €¢levées méme lorsque
des phases solides sont thermodynamiquement favorisées. Enfin, les valeurs de Eh mesurées
pendant I’essai et intégrées dans les analyses des valeurs de IS doivent étre considérées comme un
indicateur redox apparent et interprété conjointement avec le pH, le Fe dissous (filtré a 0,45 um)
et le Eh, plutdt que comme un état d’équilibre strict Fe**/Fe** (Nordstrom et al., 2015). Ainsi, les
valeurs d’IS et de Eh restent des contraintes thermodynamiques et non une preuve de minéral
précipité.

La relation entre le pH et I’IS des oxyhydroxydes de fer a permis de mettre en évidence les
mécanismes reactionnels de neutralisation et hydrolyse du fer dissous. Lorsque le pH augmente
dans la colonne CEBC, les phases de fer dissous (Fe**) ont tendances a précipiter, ce qui tend a
diminuer les concentration de Fe dissous (Blowes ef al., 2003; Nordstrom, 2020). Le controle du
pH sur la solubilité les ions Al apparait €galement a travers la différence de IS du gibbsite dans les
deux colonnes. Dans la ROF, milieu plus acide, les concentrations en ions AI** presentent souvent

des valeurs mesurables mais faibles, alors que dans la ROFC, milieu plus proche de la neutralité,
ces ions tendent a précipiter sous la forme de Al(OH)3(s). Ce comportement géochimique des

lixiviats sous un recouvrement, limitant I’apport en oxygene et modifiant le régime hydrique, est

bien documenté par les travaux de restauration du DMA (Demers et Pabst, 2021; Pabst et al., 2018).
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La K-jarosite est controlée de manicre conjointe par le pH, les sulfates, le Fe et le K, le potassium
jouant un role steechiométrique équivalent a celui du Fe dans la formation de la phase. Le Eh
constitue également un facteur déterminant, car la précipitation de la K-jarosite n’est
thermodynamiquement possible que sous des conditions suffisamment oxydantes permettant la
formation et la stabilité¢ du Fe**; a des Eh plus faibles, cette phase devient instable au profit du Fe**
dissous (Blowes et al., 2014). Les différences observées entre la ROF et la ROFC traduisent ainsi
un contréle couplé pH—Eh, ou la transition d’un milieu acide et oxydant vers un milieu plus
tamponné modifie la stabilité relative des phases ferriques, conduisant d’un milieu dominé par les
sulfates de fer (ex. jarosite) vers un contrdle plus important par les oxy(hydr)oxydes de Fe tels que

la ferrihydrite et la goethite (e.g., Blowes et al., 2014; Lindsay et al., 2015).

Les concentrations en Ca et SO4 dans les deux colonnes restent fortement dependantes de la
précipitation et ou de la dissolution du gypse. Les valeurs d’IS du gypse quasi nulles suggérent un
équilibre de ce minéral dans les colonnes (Blowes et al., 2003; International Network for Acid
Prevention (INAP), 2009). L’indice de saturation positif de la calcite révelé notamment dans la
ROFC soutient I’idée que cette colonne dispose encore d’une réserve de carbonates qui continue a
stabiliser le pH, tout en favorisant la co-précipitation ou I’adsorption de métaux sur les

oxyhydroxydes de Fe et d’Al.

En outre, la colonne ROFC indique la possibilité de la formation de la hausmanite. Toutefois,
I’oxydation et la précipitation des phases Mn restent dépendantes du pH (et du Eh) et est
généralement plus lentes cinétiquement que celles du fer. Un pH plus élevé augmenterait la
probabilité¢ de sursaturation vis-a-vis de phases Mn oxydées, mais des parametres tels que la
microbiologie peuvent jouer un grand role dans la formation et ou la précipitation des oxydes de
Mn (Stumm et Morgan, 1996). La formation de ces oxydes est souvent catalysée par des processus
microbiens et conduisent a la formation de phases amorphes ou faiblement cristallisées tres
réactives (Madison et al., 2013; Tebo et al., 2004). Les oxydes de Mn jouent par ailleurs un rdle

important dans la la rétention des métaux traces dans les environnements miniers oxydés

5.5.2 Diagrammes Eh-pH

Les valeurs de pH et Eh mesurées dans les lixiviats issus des colonnes ROF et ROFC ont été
projetées dans des diagrammes de Eh-pH des espéces du fer calculés pour a(Fe) = 10 mol L™ afin

d’illustrer les domaines thermodynamiques possibles. Cette projection fournit un cadre qualitatif;
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les frontieéres dépendent de ’activité totale en Fe et I’Eh mesuré ne refléte pas nécessairement un
état d’équilibre (Figures 5.24 et 5.25). De méme le diagramme de Pourbaix a 25°C pour une
concentration en manganése de 10 mol L a été utilisé pour une visualisation graphique

qualitative des zones probables de stabilité de Mn (Figures 5.26).

La colonne ROF affiche des valeurs de Eh entre 280 et 580 mV et a des pH compris entre 5.3 et
7.0, avec des épisodes de Fe dissous plus ¢élevés (Figure 5.24). Lorsque le fer dissous augmente,
une partie des points (valeurs) se rapprochent davantage du champ ou Fe?" peut étre plus stable du
point de vue thermodynamique suivant la ligne Fe(OH)s/Fe**. Bien que le milieu soit globalement
oxydant, les relargages semblent étre controlés par la cinétique des réactions d’oxydation et/ou par
la remobilisation de phases ferriques amorphes dans les résidus (Blowes et al., 2003; Nordstrom,
2020). Dans la colonne ROFC, ou le pH est plus haut, se situant entre 6.8 et 8.1, et ou le Eh est
souvent plus élevé, compris entre 330 et 540 mV, le contrdle des phases ferriques par précipitation
est généralement favorisé, ce qui se traduit par des IS de la ferrihydrite supérieurs a 0, comme déja
mentionné dans les sections précédentes. Les concentrations de Fe dissous tendent donc a rester
trés faibles. Le diagramme Eh—pH de Fe se place majoritairement dans une zone ot les phases Fe**

solides (Fe(OH)3(s)) sont plausibles, ce qui vient renforcer les observations et analyses des IS.
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Figure 5.22 Diagramme Pourbaix Fe des colonnes ROF et ROFC pour la durée de 1’essai

cinétique en laboratoire (adapté de Dagenais, 2005).
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Des études antérieures sur des échantilons de résidus prelevés sur le méme site (Lorraine) ont
montré des conditions de pH et Eh variables dans les lixiviats des colonnes expérimentales. Le
diagramme Pourbaix du Fe des colonnes réalisées situaient les lixiviats pres de la limite de stabilité
entre le Fe?" (dissout) et Fe(OH); (ferrihydrite) pour les colonnes avec recouvrement, et montrait
des conditions se plagant davantage du c6té du domaine ou Fe?* reste stable pour la colonne restée

a I’air libre (Dagenais, 2005).

Pour rappel, dans les travaux de Dagenais (2005), des essais en colonnes laboratoire ont été réalisés
a partir des résidus « frais » de Lorraire. La premlére colonne (Coll) d’une hauteur de 140 cm était
constituée de 41 cm de résidus frais recouverte de sable (50cm) et un niveau d’cau de facon a ce
que la hauteur de résidus au-dessus du niveau phréatique soit équivalente au Yoo mesuré pour la
colonne, une deuxiéme colonne (Col2) constituée de 40 cm de résidus frais recouverte de sable
(51cm) et un niveau d’eau de fagon a ce que la hauteur de résidus au-dessus du niveau phréatique
soit équivalente au au 0.5 fois Yoo et une troisieme colonne (Col3) constituée de 42cm de résidus
frais recouverte de 42cm d’eau (figure 3.6a, Dagenais, 2005). Les trois montages de colonnes
visaient a tester des méthodes de restauration par recouvrement de résidus potentiellement
générateur de DMA (PGA). Les colones Coll et Col simulaient la NPS avec monocouche et la

colonne Col3 un recouvrement en eau.

La projection des conditions Eh—pH des lixiviats des colonnes ROF et ROFC (2026) sur le
diagramme de Pourbaix du Fe de Dagenais (2005) montre un déplacement global des points vers
des pH plus élevés par rapport aux données historiques du site Lorraine (Figure 5.25). Cette
évolution suggere qu’a I’échelle de plus de deux décennies apres la restauration, les lixiviats
évoluent vers des conditions plus proches de la neutralité, ou faiblement alcalins, cohérentes avec
une réduction de la production nette d’acidité liée a la limitation de 1’oxydation des sulfures sous
couverture a effets de barriere capillaire (Bussiere et al., 2004; Molson ef al., 2008). Malgré cette
limitation de I’apport diffusif d’oxygene, les Eh mesurés demeurent globalement oxydants, ce qui
est fréquent dans un contexte de drainage minier ou le potentiel redox mesuré représente un état
apparent controlé par plusieurs couples rédox plutdt qu’un équilibre strict Fe**/Fe*" (Nordstrom,
2011). Dans ces conditions, les points de 2026 se placent majoritairement dans un domaine ou la
formation d’oxyhydroxydes ferriques devient thermodynamiquement plausible, suggérant un

controle croissant du fer dissous par hydrolyse et précipitation de phases telles que la ferrihydrite,
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particulierement dans la colonne ROFC ou le pH est plus élevé (Blowes et al., 2003; Nordstrom,

2011).

® Colt Points « [Fe]
1200 | +Col2 @ ROF
A Col3 ROFC

(2005) (2026)
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%]
8

0 2 4 6 8 10 12 14
pH
Figure 5.23 Projections des conditions Eh et pH des lixiviats des colonnes ROF et ROFC (2026)

sur le Diagramme Pourbaix Fe des col 1 et col 2 des travaux de Dagenais 2005 ( adapté de

Dagenais, 2005)

Le diagramme de Pourbaix de Mn (Figure 5.26) montre que les lixiviats des colonnes évoluent
globalement sous conditions oxydantes ot les oxydes de Mn (Mn**, Mn>") sont potentiellememt
favorisés sur le plan thermodynamique. Avec des domaines de pH plus ¢élevés dans la ROFC,
I’oxydation de Mn** et/ou la stabilisation d’oxydes de Mn devient plus plausible, et la sorption
et/ou la co-précipitation sur oxy(hydr)oxydes (Fe/Mn) est facilitée (Dublet-Adli et al., 2021). Dans
le ROF, le pH plus faible rend la rétention du Mn par précipitation d’oxydes/hydroxydes moins
“efficace” en pratique, et favorise la persistance de Mn** dissous (Neculita et Rosa, 2019).
Cependant, la persistance de Mn dissous malgré ces conditions implique que le couple rédox du
Mn n’est pas a I’équilibre, 1’oxydation de Mn(II) étant lente sans catalyse et sensible au pH; des
réductions locales peuvent régénérer Mn?*. Dans ce contexte, la variabilité des IS de ’hausmannite
suggere que des oxydes mixtes (Mn?", Mn**), peuvent représenter des phases candidates plausibles
ou transitoires, sans exclure une évolution ultérieure vers des phases Mn**, plus stables (Le Bourre,

2020).
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Figure 5.24 Diagramme de Pourbaix montrant les phases thermodynamique stables possibles du
manganese des colonnes ROF et ROFC.
Adapté de Crapnell et Banks, 2022. Les limites représentant la présence a 50/50% des états sont

illustrées par des traits pleins et la stabilité de I'eau dans le systéme par des traits pointillés.

5.6 Démantéelement des colonnes

Le démantelement des colonnes a commencé une semaines apres le dernier cycle de rincage, soit
522 jours aprés le début des essais cinétiques. Des observations visuelles des colonnes ont permis
d’observer les depdts de gypse et d’oxyhydroxydes de fer au bas des deux colonnes aux points de
jonctions des sondes de mesure de teneur en eau et de succion. Des fuites sporadiques ont
également ¢ét¢ observées vers la fin des essais a certains de ces points de jonctions, notamment au

niveau du joint central de la ROFC (Figure 5.27).



Figure 5.25 Photos d’observations visuelles de la colonne ROFC.

Montrant le dépot de gypse et d’oxyhydroxydes de fer au bas de la colonne (A), la fuite au niveu

du joint central reparée (B) et la zone de fuite au niveau de la jonction de la sonde TEV (C).

Le démantelement des matériaux (résidus, silt et sables) s’est fait par tranches ou sections dans
chaque colonne. Six tranches ont été recupéréees dans les résidus de la colonne ROF et neuf
tranches dans la colonne ROFC : trois dans la couche de rentention d’humidité (CRH), cinq dans
les résidus et une tranche dans la couche de sable juxtaposée aux résidus (Figure 5.28). Chaque
tranche a été pesée. Dans la CRH (silt), une premicre tranche a été prelévée en haut, une seconde
au milieu (a proximité de la sonde TEV), et enfin la troisiéme tranche dans le bas du silt. La teneur
en eau massique de chaque section prélévée a été déterminée. Des analyses minéralogiques et
chimiques ont été également réalisées au fin de comparaison avec les caractéristiques initiales des

résidus utilisés pour le montage de la colonne témoin (ROF).
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Figure 5.26 Comparaison des profils verticaux de teneur en eau massique dans les colonnes
ROFC (A) et ROF (B) post-démantelement.
Les barres horizontales représentent les intervalles d’échantillonnage, les points noirs les

profondeurs moyennes et les valeurs de %W mesurées pour chaque sections (couches).

5.6.1 Apparence visuelle des résidus post-démentelement

Les résidus issus de la colonne avec CEBC (ROFC) semblaient ne pas avoir pas changé (en
comparaison a leur état initial au montage), contrairement aux résidus de la colonne ROF, qui
présentaient des traces d’oxydation marquées par un renforcement de couleur orangée a brun de la
couche superficielle des résidus oxydés. Des traces d’oxydation ont également été observées dans
le flacon qui servait a recueillir les lixiviats, particulierement dans celui de la colonne ROF. Le

figure 5.29 montre les six sections recuillies apres le démantelement de la colonne témoin ROF.
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Figure 5.27 Aspects des r

Les sections sont rangées en partant de la couche superficielle (0 -2 cm) a gauche sur la

photo a la couche la plus profonde (14 -20 cm)

5.6.2 Teneur en eau massique

Les teneurs en eau massique (% W) dans le silt de la colonne ROFC et dans les résidus des deux
colonnes ont été estimées apres séchage des échantillons au four a 60 °C. L’ensemble des valeurs
obtenues et calculé est présenté dans I’annexe F. La Figure 5.27 montre une comparaison des
profils verticaux de teneur en eau massique dans les colonnes ROFC (Figure 5.27A) et ROF (Figure
5.27B) post-démantélement. Dans ROFC, la couche de silt est restée nettement plus humide que le
matériau sous-jacent, avec des teneurs en eau massique de 18,4 a 20,3% dans les silts, contre 10,6%
dans le sable et 15,1 & 17,1% dans les résidus. A I’inverse, dans la colonne ROF, I’ensemble du
profil de résidus reste beaucoup plus sec, avec seulement 1,6 a 5,4%. Les teneurs en eau massiques
de la couche de silt de ROFC (compris entre 18,4 et 20.3%) correspondent a des teneurs en eau
volumétriques d’environ 31 a 35 % et a des degrés de saturation de 1’ordre de 86 a 94% a la fin.
Aussi, les teneurs en eau massiques des résidus de la ROFC (comprises entre 15,1 et 17,1%)
correspondent a des teneurs en eau volumétriques de I’ordre de 28 a 32% et a des degrés de
saturation approximatifs de 70 a 79%, soit des valeurs nettement plus élevées que dans la colonne
témoin ROF (annexe E). Cela indique que les résidus sous la CEBC ont été maintenus dans un état

partiellement saturé.
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5.6.3 Soufre, carbone et minéralogie

Ce paragraphe présente les analyses soufre-carbone et les analyses minéralogiques
post-démantélement réalisées sur les résidus de la colonne témoin ROF. Cette colonne qui
représente le scénario « sans recouvrement » sert d’analogue au comportement du parc a résidus
de Lorraine avant restauration par une CEBC. La colonne ROFC (avec CEBC) n’a pas fait I’objet
d’analyses post-démantélement dans la présente étude ; cela n’exclus pas la probabilité de présence
de phases ferriques secondaires peu cristallines non observées visuellement. Les résultats obtenus
pour la colonne ROF sont interprétés comme un outil de diagnostic des processus ayant contrdlé la
réactivit¢ durant 1’essai en colonnes (oxydation des sulfures, consommation du pouvoir
neutralisant, précipitation de sulfates ou oxyhydroxydes et redistribution verticale du souftre). Le
tableau 5.1 résume 1’évolution des teneurs en carbone total (Ciotal), €n soufre total (Siotar) €t des
principales phases minérales (DRX) des résidus de la colonne témoin ROF entre le début de 1’essai

et apres démantelement, selon les horizons échantillonnés de la colonne.

Tableau 5.1 : Comparaison des teneurs en Crotal, Stotal €t des phases minérales clés des résidus de

la colonne témoin ROF avant I’essai et apres démantelement.

Horizons
0-2cm 8 —-10 cm 14 20 cm

. avant 0.08 0.2 0.46

Crotal (%) apres 0.06 0.05 0.27
Réduction Ctota (%) 25% 75% 41%
. avant 1.7 6.35 5.51

Stotal (%0) apres 0.53 5.3 5.35

Réduction Stota (%) 69% 16% 3%
. . avant 0 N/D 2.61

Calcite (wt%) aprés 0.02 0.118 0.533

. avant 2.73 N/D 0.01

Gypse (Wt%) apres 0 5.357 2.543

} . avant 1.8 N/D 5.35

Pyrrhotite (wt%) Aprés! 0.59 5.065 10.067

, . avant N/D N/D 0.02

Pyrite (wt%) aprés 0.62 0.515 0.09

_ . avant N/D N/D N/D

Jarosite (Wt%) aprés 1.99 1.345 0.531

, . avant N/D N/D N/D
Goethite (wt%) aprés 15.98 10.615 1.676
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Les analyses DRX et S/C réalisées sur les résidus post-démantélement de la colonne témoin ROF
ont montré une zone d’oxydation superficielle (0 —2 ¢cm) avec forte diminution de Siotal (69 %) et
I’apparition de phases ferriques et sulfatées telles que la goethite et la jarosite. L horizon (8 —10 cm)
indiquait une forte consommation de Cioal avoisinant 75 % et une importante rétention de sulfate
sous forme de gypse et de jarosite, suggérant le transport descendant de sulfate et/ou acidité et de
neutralisation/recapture a ce niveau. Dans la couche plus profonde (14 —20 cm) constituée de
résidus « frais », le Sioral avait peu varié, (environ 3%) mais Ciotal initial semble avoir diminué et du
gypse apparait, compatible avec un régime plus limité en O mais affecté par le transit de solutions
sulfatées (Mine Environment Neutral Drainage (MEND), 2009). L’interprétation de ces résultats
d’analyses DRX et S/C repose sur le role reconnu des minéraux sulfatés comme sources et/ou puits
et des phases fer comme produits d’oxydation et d’hydrolyse, et elle doit étre considérée avec les
incertitudes liées a la spéciation du soufre (St Vs sulfures et sulfates) et aux limites de détection

de la DRX pour les phases peu cristallines (Dublet-Adli ef al., 2021).

5.7 Conclusion du chapitre S

Ce chapitre visait a évaluer, a I’échelle de laboratoire, le comportement hydrogéochimique des
résidus de la mine Lorraine dans un contexte de restauration en comparant deux trajectoires
simulées par essais en colonnes : une colonne témoin (ROF) représentant un parc oxydé non
restauré et une colonne (ROFC) analogue a un parc restauré par recouvrement avec effet de barriére
capillaire Les essais réalisés sur 510 jours montrent que la CEBC modifie profondément les

conditions hydriques et géochimiques des résidus.

La ROF s’est maintenue relativement seche avec un dégré de saturation avoisinant 40% , favorisant
la diffusion de 1’oxygene, alors que la ROFC est restée fortement humide avec une saturation
atteignant parfois 92% dans CRH, confirmant le role de la CRH dans le maintien d’un état de la

saturation necessaire pour limiter du flux d’Oa..

La colonne témoin a évolué vers des conditions plus acides et a montré une libération prolongée
de sulfates et de métaux, avec des relargages tardifs de Fe et de Ni, traduisant la poursuite de
I’oxydation des sulfures. A I’inverse, la colonne CEBC a maintenu un pH proche de la neutralité
et des concentrations plus faibles en métaux dissous, indiquant une atténuation importante des

processus générateurs de drainage minier acide.
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L’analyse des charges cumulées et des flux géochimiques confirme cette divergence de trajectoire.
A la fin de I’essai, la CEBC entraine des réductions importantes des charges cumulées, atteignant
environ 81% pour SO4, 98,7% pour Fe, 96,1% pour Ni et 53% pour Zn. Cette amélioration est
cohérente avec la réduction d’environ 75% du flux diffusif d’oxygene mesuré dans la colonne

ROFC.

Les calculs thermodynamiques et diagrammes Eh—pH suggerent que la chimie des lixiviats est
controlée par la précipitation et/ou la dissolution de phases secondaires plausibles, notamment les
oxyhydroxydes de Fe et d’Al et le gypse, qui contribuent a limiter la distribution des métaux sous

les conditions plus neutres induites par la CEBC.

Enfin, les observations et analyses post-démantélement confirment ces mécanismes. Dans la
colonne ROF, les analyses DRX, Siotal €t Ciotal révelent une zone d’oxydation superficielle (02 cm)
caractérisée par une forte diminution de St avoisinant 69% et I’apparition de goethite et jarosite.
L’horizon intermédiaire (8—10 cm) montre une consommation importante de Ciotal (environ 75%)
et une rétention de sulfates sous forme de gypse et jarosite, indiquant un transport descendant de
solutions sulfatées suivi de neutralisation. En profondeur (14-20 cm), Sioal varie peu mais la
diminution de Cioral et la présence de gypse suggerent un milieu plus limité en Oz mais affecté par
le transit de solutions sulfatées, ces interprétations demeurant toutefois contraintes par les limites

analytiques de la DRX pour les phases peu cristallines.

Dans I’ensemble, ces essais démontrent que la CEBC stabilise les conditions géochimiques et
limite la libération de sulfates et de métaux. Le chapitre 6 va discuter de facon conjointe ces
résultats expérimentaux et ceux du chapitre 4 portant sur le profil hydrogéochimique actuel du site
Lorraine, afin de relier les mécanismes observés en laboratoire aux processus géochimiques

observés in situ.
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CHAPITRE 6 MODELE CONCEPTUEL DU COMPORTEMENT
HYDROGEOCHIMIQUE DE LORRAINE

Ce chapitre a pour du but de discuter de fagon intégré 1’ensemble des résultats obtenus dans le
cadre de ce projet de these. Il s’agit de mettre en lumiére les processus observés a 1’échelle des
essais en colonnes, des analyses géochimiques, microbiologiques, minéralogiques, et du suivi de
la qualité des eaux in-situ jusqu’a une compréhension du comportement hydro-géochimique post-
restauration du site. Les résultats présentés dans les chapitres précédents ont apporté des
informations complémentaires sur 1’évolution géochimique des résidus avant et apres la

restauration du site CEBC.

Toutefois, pris séparément, ces résultats ne permettent pas de saisir pleinement la complexité des
processus en jeu, ni d’évaluer la performance et la durabilité de la restauration. La présente
discussion vise donc a faire une synthése de I’ensemble des observations issues de cette étude, a
identifier les processus hydrogéochimiques dominants qui contrdlent la qualité des eaux du parc

restauré, et a évaluer dans quelle mesure le CEBC assure la stabilité a long terme du site.

Cette discussion générale permet non seulement de proposer un modele conceptuel du
comportement hydrogéochimique de la zone d’étude du site Lorraine (le long du transect), mais
aussi de mettre en lumiere les limites et incertitudes associées a la démarche méthodologique

utilisée dans le cadre cette étude et de proposer des travaux et investigations supplémentaires.

6.1 Synthese intégrée des principaux résultats

L’interprétation concomitante des résultats de caracterisations du site (Chapitre 4) et des essais
cinétiques en colonnes (Chapitre 5) tentera d’apporter une compréhension globale de 1’évolution
hydrogéochimique du parc a résidus de la mine Lorraine vingt-cinq ans apres sa restauration par

CEBC.

6.1.1 Conditions pré-restauration des résidus

Les caractérisations initiales des résidus indiquaient que la géochimie du parc était historiquement
dominée par 1’oxydation de plusieurs sulfures, notamment la chalcopyrite, la pentlandite, la
pyrrhotite et la pyrite, conduisant a la production de sulfates, d’acidité et a la mobilisation de

métaux dissous, processus typiques du DMA dans les parcs a résidus sulfureux (Dagenais ef al.,
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2001; MRNF, 1996). Les signatures minéralogiques et géochimiques observées dans les résidus et
les eaux interstitielles post-restauration témoignent encore de cet héritage géochimique, notamment
par la présence de phases secondaires ferriques et sulfatées associées au front d’oxydation (e.g.,
Bussiére et al., 2009; Dagenais, 2005; Genty et al., 2016; Meite et al., 2024). Ces phases, incluant
les oxyhydroxydes de fer et les sulfates secondaires tels que le gypse ou la jarosite, constituent des
réservoirs potentiels capables de contréler la distribution des métaux par adsorption ou

coprécipitation dans les conditions pH et Eh observées dans les résidus (e.g., Bigham et Nordstrom,

2000; Dold, 2014).

6.1.2 Lorraine post-restauration

L’évolution de la qualit¢ d’eau post-restauration observée sur le site Lorraine suggere que
I’installation de la CEBC a profondément modifié¢ le comportement hydrogéochimique du parc.
Les résultats de suivi montrent que la majorité des eaux souterraines présentent désormais des
conditions proches de la neutralit¢ et une minéralisation relativement faible, indiquant une
atténuation durable du signal du DMA a I’échelle du site. Ce comportement est cohérent avec le
comportement attendu dans le cadre d’une restauration par CEBC, dont I’efficacité repose sur le
maintien d’une forte teneur en eau dans sa couche de rétention d’eau, limitant la diffusion de
I’oxygene vers les résidus sulfureux et réduisant ainsi les taux d’oxydation des sulfures (e.g.,
Aubertin et al., 2009; Bussi¢re, Maqsoud, et al., 2003; Bussiere et al., 2009). Les tendances
temporelles observées dans les eaux souterraines, notamment I’évolution progressive vers des
conditions moins acides dans certains puits, suggerent une diminution progressive de I’influence
des produits d’oxydation hérités de la période pré-restauration. Ce comportement peut refléter un
lessivage partiel ou une redistribution de ces produits sous 1’effet des flux hydriques, bien que leur
persistance a long terme soit également largement documentée dans les résidus miniers recouverts
(e.g., Blowes ef al., 2014; Lindsay et al., 2015). Des ¢études réalisées au Canada ont montré que
I’évolution post-restauration résulte d’un équilibre entre transport hydrogéologique et contrdle
géochimique, conduisant soit a une atténuation progressive des concentrations dissoutes, soit au

maintien de zones réactives héritées (e.g., Maqsoud et al., 2016; Molson ef al., 2005).

Les essais cinétiques en colonnes réalisés au laboratoire confirment ces mécanismes en
reproduisant deux trajectoires hydrogéochimiques contrastées. La colonne témoin ROF, simulant

un parc non restauré a évolué vers des conditions acides caractérisées par une production soutenue



190

de sulfates et un relargage progressif de métaux dissous, reflétant la poursuite de I’oxydation des
sulfures dans des conditions relativement séches et bien oxygénées. A I’inverse, la CRH de la
colonne ROFC, analogue a un parc restauré par CEBC, est demeurée fortement saturée, limitant la
diffusion de I’oxygeéne et maintenant un pH proche de la neutralité, avec des concentrations
nettement plus faibles en métaux dissous. Les réductions importantes observées dans les charges
cumulées normalisées de SO, Fe, Ni et Zn ainsi que la diminution du flux diffusif d’oxygéne
corroborent le role central du controle hydrique dans la limitation de la génération du DMA,
mécanisme largement documenté dans les études expérimentales sur les couvertures de type CEBC

(e.g., Aubertin, Bussicre et Bernier, 2002; Bussi¢re et al., 2007; Dagenais et al., 2005).

Dans la colonne avec CEBC, les observations montrent que des phases secondaires d’oxydation
demeurent présentes a la fin de I’essai, malgré une réduction marquée des flux géochimiques. Cela
suggere que ces phases ne sont pas entierement ¢éliminées, mais qu’elles peuvent subir une
dissolution partielle, contribuant a la libération de sulfate, de calcium et de certains métaux dissous.
Ce comportement est cohérent avec les travaux montrant que les produits d’oxydation agissent
comme des réservoirs géochimiques transitoires, susceptibles de persister tout en étant
progressivement remobilisés selon les conditions hydrogéochimiques (e.g., Blowes et al., 2014;

Dold, 2014; Lindsay et al., 2015).

Les observations minéralogiques post-démantelement des colonnes ont également fourni un
éclairage important sur les processus géochimiques impliqués. Dans la colonne témoin, I’apparition
de phases telles que la goethite et la jarosite dans la zone superficielle confirme la transformation
progressive des sulfures primaires en minéraux secondaires ferriques sous conditions oxydantes et
acides, typique des environnements générateurs de DMA (e.g., Bigham et Nordstrom, 2000;
Blowes et al., 2014; Moncur et al., 2015). La présence de gypse dans certains horizons indique par
ailleurs un contrdle partiel des concentrations de Ca et SO par précipitation, phénomeéne souvent
observé dans les colonnes expérimentales de résidus miniers sulfatés ou les solutions riches en

sulfate interagissent avec des sources de calcium dans les résidus (Elghali ez al., 2019b).

6.2 Comparaison des observations terrain et en colonne de laboratoire

La comparaison des observations de terrain et des essais cinétiques en colonnes met en évidence

une convergence notable quant aux mécanismes hydrogéochimiques dominants controlant
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I’évolution post-restauration du parc a résidus de Lorraine, tout en révélant certaines divergences
liées aux différences d’échelle et de conditions expérimentales. Dans 1’ensemble, les deux
approches convergent sur le réle déterminant qu’a la CEBC a limiter la diffusion d’oxygeéne vers
les résidus sulfureux et, par conséquent le DMA. Les conditions hydrogéochimiques généralement
plus stables et moins acides observées tant dans les résultats de terrain et que dans ceux des essais
en colonnes (ROFC) viennent confirmer cela. Le maintien d’une forte saturation (Sr > 85%) dans
la CRH diminue les flux diffusifs d’O, principe fondamental du bon fonctionnement des CEBC

dans le cadre d’un recouvrement de sur rejets sulfureux réactifs.

Les analyses minéralogiques post-démantelement des colonnes et celles réalisées sur les résidus du
site corroborent également la présence d’oxyhydroxydes de fer, de jarosite et de gypse au front
d’oxydation, confirmant la transformation progressive des sulfures primaires et le role des phases
secondaires dans le controle de la chimie des eaux interstitielles (e.g., Bigham et Nordstrom, 2000;

Blowes et al., 2014; Lindsay et al., 2015; Moncur et al., 2005; Moncur et al., 2015).

Malgré cette cohérence globale, certaines divergences apparaissent entre les résultats issus des
deux approches. Les essais en colonnes montrent une réduction trés marquée des flux géochimiques
et des concentrations en métaux dissous dans la configuration CEBC, alors que les observations de
terrain révelent encore localement une signature géochimique héritée de la période pré-restauration,
notamment dans la zone sud du parc a résidus. Cette différence peut s’expliquer par I’hétérogénéité
spatiale des résidus, la variabilité hydrogéologique du site et les conditions hydriques fluctuantes
a I’échelle du parc a résidus, facteurs difficilement reproductibles en laboratoire (e.g., Blowes et
al., 2014; Jambor et al., 2003; Molson et al., 2005). Les expériences en colonnes permettent en
effet d’isoler les processus dominants dans un modelé simplifié et contr6lé, mais elles ne
reproduisent pas parfaitement les gradients hydrauliques, les cycles saisonniers de saturation et les
interactions hydrogéologiques complexes qui influencent le transport des contaminants dans les

parcs a résidus restaurés.

Par ailleurs, les analyses minéralogiques révelent que certaines phases secondaires peuvent
constituer des réservoirs transitoires pour les métaux traces (Bigham et Nordstrom, 2000; Blowes
et al., 2014); leur évolution dans le temps peut entrainer soit une stabilisation durable par
adsorption ou coprécipitation, soit une remobilisation partielle si les conditions pH et Eh

deviennent moins favorables a leur stabilité (Dold, 2014; Moncur et al., 2005; Moncur et al., 2015).
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Cette dynamique explique pourquoi certains éléments tels que Ni ou Zn peuvent encore étre
détectés dans certaines eaux souterraines malgré la diminution globale de 1’oxydation des sulfures,
phénomene fréquemment observé dans les sites restaurés par recouvrement au Québec et au

Canada (Blowes et al., 2014; Gunsinger et al., 2006; Magsoud, 2017).

Ainsi, I’interprétation conjointe des résultats d’investigations géochimiques réalisées sur le terrain,
des analyses minéralogiques et d’essai en laboratoire démontre que ces méthodes sont
complémentaires pour évaluer le comportement hydrogéochimique a long terme des parcs a résidus

restaureés.

Les observations de terrain ont permis d’apprécier la complexité et ’hétérogénéité du parc a
résidus, les essais en colonnes quant a eux ont testés les processus dominants dans des conditions
contrdlées, et les analyses minéralogiques ont fourni des données sur les transformations

géochimiques affectant les résidus.

Ensemble, les deux approches méthologique utilisées dans le cadre de ces travaux de recherches
convergent vers une interprétation du comportement post-restauration du site Lorraine : un parc a
résidus globalement stabilisé par la limitation de 1’oxydation des sulfures grace a la CEBC, mais
dont 1’évolution hydrogéochimique demeure influencée par I’héritage minéralogique et

géochimique des résidus oxydés avant la restauration.

6.3 Processus hydro(bio)géochimiques dominants

Les résultats intégrés des analyses de caractérisations réalisés sur le parc a résidus restauré de
Lorraine et des essais en colonnes indiquent qu’apres la restauration par la CEBC, les processus
hydrogéochimiques dominants restent gouvernés par I’oxydation résiduelle des sulfures dans
certains micro-environnements réactifs, sous I’influence probable de certains microorganismes, et
par le role des phases secondaires dans le controle de 1’acidité et de la distribution des métaux (e.g.,

Blowes et al., 2014; Dold, 2014; Fortin et al., 1996).

En effet, la génération d’acidité demeure possible tant que des sulfures réactifs subsistent et que
des oxydants sont disponibles. Méme lorsque I’apport direct d’oxygene est limité par la saturation
¢levée du recouvrement, 1’oxydation des sulfures peut se poursuivre localement dans des micro-
environnements ou d’autres oxydants tels que le Fe** sont présents, processus bien documenté dans

les environnements générateurs de drainage minier acide (e.g., Blowes ef al., 2014; Nordstrom,
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2011). L’intensité de ces réactions dépend de plusieurs facteurs, notamment la teneur en sulfures,
les conditions redox, la présence de microorganismes oxydants du fer et du soufre, ainsi que le
degré de saturation des résidus, qui controle la diffusion de I’oxygéne et la disponibilité des

oxydants (e.g., Baker et Banfield, 2003; Blowes et al., 2014; Mbonimpa et al., 2011).

Dans les parcs a résidus restaurés par une CEBC, la forte saturation de la CRH réduit généralement
les flux diffusifs d’O2, mais n’élimine pas nécessairement toute activité d’oxydation a I’échelle
microscopique. Des zones localisées peuvent conserver un pH plus faible et des teneurs encore
importantes en SOa, Fe, Zn ou autres métaux, ce qui cadre bien avec I’héritage géochimique
observé a Lorraine et avec la persistance du signal DMA, particuliérement au voisinage du puits

d’observations PO-6 (e.g., Bussiere et al., 2009; Genty et al., 2016).

En outre, la dynamique microbienne, couplée aux cycles biogéochimiques du Fe et du S, contribue
de maniére significative a réguler la distribution des métaux et I’évolution géochimique des résidus

(e.g., Blowes ef al., 2014; Fortin et al., 2000; Moncur et al., 2015; Ren et al., 2023).

La CEBC semble agir indirectement sur les processus biogéochimiques en contrdlant I’humidité,
le degré de saturation et, par conséquent, la disponibilité de ’oxygene dans les résidus, ce qui
influence directement les conditions redox du milieu et la réactivité géochimique des sulfures (e.g.,
Aubertin et al., 2009; Bussiere et al., 2009; Molson et al., 2012). En contexte de résidus miniers
sulfureux, les gradients hydriques et redox induisent fréquemment une structuration verticale des
communautés microbiennes, avec une prédominance de microorganismes oxydants du fer et du
soufre dans les horizons plus aérés, alors que les zones saturées ou suboxiques favorisent davantage
les microorganismes réducteurs impliqués dans les cycles du fer, du soufre et du carbone (e.g.,

Chen et al., 2016, Johnson & Quatrini, 2020; Chen ef al., 2024).

Parallelement, la neutralisation partielle de I’acidité par les carbonates résiduels et la formation de
minéraux secondaires jouent un réle central dans 1’évolution géochimique du parc restauré. La
dissolution des carbonates résiduels peut tamponner localement 1’acidité générée par 1’oxydation
des sulfures et contribuer a maintenir des conditions de pH modérément acides a proche de la
neutralité dans certaines zones des résidus (e.g., Blowes et al., 2014; Dold, 2014). Dans ces
conditions, la précipitation de gypse constitue un mécanisme fréquent de controle géochimique en
modulant principalement les concentrations dissoutes de Ca et de SOa, sans toutefois éliminer le

potentiel acide du systéme (e.g., Blowes ef al., 2014; Jambor et al., 2003).
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Par ailleurs, la formation d’oxyhydroxydes de fer et de sulfates ferriques tels que la goethite et la
jarosite au niveau du front d’oxydation joue un réle important dans le contréle de la chimie des
eaux interstitielles. Ces minéraux secondaires posseédent une forte capacité d’adsorption et de
coprécipitation et peuvent ainsi agir comme des puits géochimiques temporaires pour plusieurs
¢léments dissous, notamment certains métaux traces (e.g., Bigham et Nordstrom, 2000; Blowes et

al., 2014; Moncur et al., 2015).

Des travaux menés au Canada, en particulier sur les résidus sulfurés riches en Ni de Sudbury,
montrent que les phases secondaires du front d’oxydation, notamment la goethite, la jarosite et le
gypse, contrdlent largement les concentrations dissoutes de Fe, SOs et Ca dans les eaux
interstitielles (e.g., Johnson et al., 2000; McGregor et al., 1998). Ces phases contribuent également
a latténuation des métaux par précipitation, coprécipitation et adsorption, surtout sur les
oxyhydroxydes de fer; des mécanismes comparables ont aussi été documentés au Québec, pour les

sulfates secondaires dans les milieux générateurs de DMA de la mine Doyon (Sracek et al., 2004).

Ainsi, le piégeage du Ni et du Zn observé a Lorraine reste donc cohérent avec leur probable sorption
et/ou coprécipitation sur les oxyhydroxydes ferriques. Toutefois, ce piégeage reste conditionnel a
la stabilité de ces phases secondaires, dont la capacité de sorption évolue avec leur transformation
minéralogique. En particulier, la transition de phases peu cristallines (e.g., ferrihydrite) vers des
phases plus cristallines (e.g., goethite) tend a réduire leur réactivité et leur capacité d’adsorption
(e.g., Blowes et al., 2014; Dzombak et Morel, 1991). Par ailleurs, des variations des conditions
physicochimiques, notamment du pH et du potentiel redox, peuvent entrainer la désorption ou la
remobilisation partielle de métaux tels que Zn, Mn et parfois Ni, expliquant leur présence résiduelle

en solution.

Le comportement post-restauration de Lorraine semble donc relever d’un équilibre dynamique
entre la limitation de I’oxydation par la CEBC, neutralisation partielle par les carbonates, activité
microbienne, stockage temporaire des contaminants dans les phases secondaires et remobilisation
potentielle lorsque les conditions pH et Eh deviennent moins favorables a leur stabilité, ce qui
explique a la fois I’amélioration globale de la qualité de 1’eau et la persistance locale de certains

¢léments traces.
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6.4 Performance hydrogéochimique de la CEBC a Lorraine

Les résultats combinés des observations de terrain et des essais en colonnes apportent des
enseignements importants quant a la performance a long terme du recouvrement CEBC et a son
role dans la gestion durable du parc a résidus restauré de Lorraine. Les données obtenues a Lorraine
montrent que, vingt-cinq ans apres ’installation de la couverture, la CEBC continue d’assurer sa
fonction principale, soit la limitation de 1’oxydation des sulfures par réduction de la diffusion
d’oxygene vers les résidus réactifs. (e.g., Bussiére et al., 2009; Dagenais et al., 2005; Proteau et
al., 2020). Les résultats des essais en colonnes confirment cette fonction de barriére a I’oxygene,
illustrée par la forte saturation observée dans la colonne ROFC (analogue a la CEBC) et par la

réduction importante des flux diffusifs d’oxygene et des charges cumulées en sulfates et métaux.

Cependant, les résultats de terrain montrent également que la stabilisation hydrogéochimique d’un
site restauré ne signifie pas nécessairement la purge systématique des eaux acides stockées héritées.
La présence persistante de phases secondaires ferriques et sulfatées dans les résidus indique que
les produits d’oxydation formés avant la restauration continuent d’influencer la chimie des eaux
interstitielles et souterraines (e.g., Blowes et al., 2014; Dold, 2014). Ces minéraux secondaires
peuvent agir comme des réservoirs géochimiques capables de relarguer ou de piéger
temporairement certains €léments et eaux contaminées qui sortiront un jour ou autre selon

I’évolution des conditions hydrogéochimiques locales.

Plusieurs études réalisées sur des sites miniers au Québec et au Canada indiquent que la phase post-
restauration peut étre marquée par une période de transition au cours de laquelle les produits
d’oxydation hérités continuent d’influencer la chimie des eaux. Selon les conditions
hydrogéologiques et géochimiques, ces produits peuvent soit persister sous forme de phases
secondaires relativement stables, soit étre partiellement redistribués ou lessivés, processus pouvant
s’étendre sur plusieurs décennies (e.g., Blowes et al., 2014; Dold, 2014; Lindsay et al., 2015;
Molson et al., 2005).

Les résultats obtenus dans cette étude réalisée a Lorraine tendent a confirmer cela, ou
I’amélioration globale de la qualité des eaux coexiste avec des signatures géochimiques localisées

héritées de la période pré-restauration (e.g., Blowes et al., 2014; Dold, 2014; Lindsay et al., 2015).
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Ces résultats ont également des implications importantes pour la gestion et le suivi
environnemental & long terme des sites restaurés. D’une part, elles confirment que les CEBC
constituent une stratégie efficace pour limiter la génération de drainage minier acide, a condition
que les propriétés hydrauliques des matériaux de couverture soient maintenues et que I’intégrité de
la structure multicouche soit préservée (e.g., Aubertin et al., 2009; Mbonimpa et al., 2011; Proteau
et al.,2020). D’autre part, elles soulignent la nécessité d’un suivi hydrogéochimique prolongé afin
de détecter les évolutions potentielles du parc restauré, notamment dans les zones ou les conditions
hydrogéologiques peuvent favoriser la remobilisation locale de certains contaminants (e.g., Blowes

etal.,2014; Ren et al., 2023; Wu et al., 2025).

Ainsi, D’approche combinant les observations de terrain, les analyses microbiologiques,
géochimiques, minéralogiques et essais expérimentaux apparait particulierement pertinente pour
évaluer la performance a long terme des systémes de restauration. L’interprétation intégrée des
résultats issus de ces approches offre une meilleure compréhension des mécanismes contrdlant la
stabilité géochimique des résidus sur des sites miniers restaurés (e.g., Aubertin, Bussiére et Bernier,

2002; Blowes et al., 2014; Bussicre et al., 2007; Dold, 2014; Ouangrawa ef al., 2009).

Le cas du site restauré de Lorraine confirme que les CEBC peuvent constituer une solution robuste
pour la restauration des parcs a résidus oxydés, mais que leur efficacité dépend d’un ensemble de
facteurs hydrogéologique, géochimique, microbiologique et minéralogique interconnectés. La
performance a long terme de la restauration par CEBC repose non seulement sur la limitation des
flux d’oxygene et d’eau vers les résidus réactifs, mais aussi sur 1’évolution progressive des phases

secondaires et sur la dynamique de lessivage des produits d’oxydation hérités.

6.5 Modele conceptuel du comportement hydrogéochimique du parc a résidus

Lorraine (transect)

Le modele conceptuel présenté illustre les principaux processus hydrogéochimiques contrdlant
I’évolution du parc a résidus de ’ancienne mine Lorraine apres sa restauration par une CEBC. Ce
modele met en évidence I’interaction entre les processus hydrologiques, géochimiques,
microbiologiques et minéralogiques qui régissent la migration de I’oxygene, la formation de

produits d’oxydation et le devenir des métaux dans les résidus et les eaux du parc.



197

La CEBC installée agit surtout comme une barriére a I’oxygéne par controle hydrique. La couche
de rétention capillaire maintient un degré de saturation élevé, ce qui réduit fortement la diffusion
de I’oxygene vers les résidus sulfureux sous-jacents (e.g., Aubertin et al., 2009; Nicholson et al.,
1989). Cette limitation de I’apport d’oxygene diminue la vitesse d’oxydation des sulfures et
contribue ainsi a réduire la production d’acidité et la libération de métaux dissous (e.g., Blowes et
al., 2014; Dold, 2014). Toutefois, certaines zones des résidus (micro-environnements oxydants)
conservent un front d’oxydation résiduel (e.g., Johnson et al., 2000; Lindsay et al., 2015), hérité
de la période pré-restauration, ou 1’oxydation des sulfures peut encore se poursuivre localement, y
compris de manicre indirecte via Fe** (e.g., Blowes et al., 2014; Nordstrom, 2011). Cette oxydation
indirecte, supportée par une présence des communautés microbiennes dans les résidus miniers,
fortement controlée par les gradients redox et hydriques et influengant directement les cycles du
Fe et du S, de méme que la distribution des métaux (e.g., Chen et al., 2016; Huang et al., 2011;
Ren et al., 2023). Dans cette zone oxydée, la formation de phases secondaires ferriques et sulfatées
a significativement influencé 1’évolution géochimique du site restauré, en contrélant la distribution

des métaux dissous issus de I’oxydation des sulfures (e.g., Blowes et al., 2014; Dold, 2014).

Les eaux interstitielles résultant de ces processus géochimiques peuvent ensuite migrer vers la zone
saturée et les eaux souterraines, entrainant avec elles certains solutés dissous tels que les sulfates
et certains métaux traces (e.g., Blowes et al., 2014; Moncur et al., 2005; 2013; Pabst et al., 2017a;
Pabst et al., 2017b). La chimie des eaux souterraines refléte donc 1’équilibre dynamique entre la
limitation de 1’oxydation par le recouvrement, le controle géochimique exercé par les phases

secondaires et les processus de transport des solutés dans les résidus et les aquifeéres sous-jacents.

Dans I’ensemble, le modele conceptuel proposé montre que le comportement hydrogéochimique
actuel du site Lorraine résulte d’un compromis entre la réduction des flux d’oxygene induite par la
couverture, I’héritage géochimique des produits d’oxydation formés avant la restauration, les
activités microbiennes ainsi que les processus de neutralisation et de piégeage des métaux se
produisant dans les résidus. La position de la nappe phréatique constitue un facteur de contrdle
important de la variabilité spatiale des conditions hydrogéochimiques observées dans le parc

restauré.
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Ce modele conceptuel (Figure 6.1) met en évidence, en autres :

le couplage hydrique-géochimique illustré par la diffusion limitée de O sous la CEBC, le
role de la nappe phréatique, 1’écoulement souterrain et les phénoménes d’infiltration et

d’évapotranspiration;

les processus réactionnels majeurs, notamment 1’oxydation (indirecte ou directe) des
sulfures résiduels et la production d’acidité et des sulfates, la neutralisation carbonatée, les
précipitations secondaires (gypse, jarosite, Fe(OH)s;) et le piégeage des métaux par

adsorption et/ou co-précipitation sur les oxyhydroxides de Fe;

le role de la microbiologie a travers 1’oxydation microbienne des sulfures en zone oxydée,
la transition redox microbienne Fe—S dans la zone d’interface, et la réduction bactérienne

du sulfate en zone saturée
la présence des phases secondaires comme le gypse, la jarosite et les oxyhydroxydes de Fe;

les processus de transport tels que la migration des solutés (SO4>, Zn?**, Ni*), I’écoulement

souterrain et les gradients verticaux.
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Figure 6.1 Coupe conceptuel de la dynamique hydrogéochimique du parc a résidus restauré de Lorraine (transect).
Controle couplé du flux d’oxygéne, de la position de la nappe phréatique et des réactions géochimiques et

microbiologiques, inspiré de Jackson et Parbhakar-Fox., 2016.
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6.6 Limites et incertitudes

Bien que les résultats obtenus apportent une compréhension cohérente du comportement
hydrogéochimique post-restauration du parc a résidus restauré de Lorraine, certaines limites
méthodologiques et incertitudes doivent étre considérées lors de leur interprétation. Ces limites
concernent principalement les essais en colonnes réalisés en laboratoire, 1’extrapolation des
résultats de caractérisation de la zone ¢tudiée (transect) a I’échelle du parc et la capacité a prédire

I’évolution a long terme du parc restauré.

D’abord, les essais cinétiques en colonnes présentent des limites inhérentes aux essais
expérimentaux contrdlés. Bien que ces dispositifs soient largement utilisés pour étudier la
génération de drainage minier acide et tester des scénarios de restauration des sites miniers, ils
tendent a simplifier les conditions de terrain (e.g., Blowes et al., 2014; El-Affani et al., 2025;
MEND, 2009). Les essais expérimentaux tels que colonnes reproduisent généralement des
conditions hydriques relativement homogénes et des flux controlés d’eau et d’oxygene, ce qui
limite la représentation des hétérogénéités et des processus hydrogéologiques observés dans les
parcs a résidus a grande échelle (e.g., Bussiére et al., 2007; Dimech et al., 2024; Ouangrawa et al.,
2009). Plusieurs ¢tudes ont montré que les colonnes permettent d’identifier les mécanismes
dominants de génération ou d’atténuation du DMA, mais qu’elles ne reproduisent
qu’imparfaitement les gradients hydriques, les processus microbiens et les hétérogénéités
texturales qui influencent 1I’évolution géochimique des résidus sur le terrain. Par conséquent, les
résultats obtenus dans les colonnes doivent étre interprétés comme des représentations cinétiques

des processus dominants, plutot que comme une reproduction exacte des conditions de terrain.

Ensuite, I’extrapolation des résultats expérimentaux et des observations ponctuelles a 1’échelle du
site comporte des incertitudes liées a la variabilité spatiale des résidus et aux conditions
hydrogéologiques locales. Les parcs a résidus sont des milieux hétérogenes caractérisés par des
différences importantes de granulométrie, de teneur en sulfures, de minéralogie et de propriétés
hydrauliques. Ces variations peuvent influencer localement les taux d’oxydation des sulfures, la
formation de phases secondaires et la migration des contaminants. Des travaux réalisés sur
plusieurs sites miniers restaurés au Québec et au Canada montrent que les conditions
hydrogéologiques, le degré de saturation, la profondeur de la nappe phréatique et I’hétérogénéité

des matériaux peuvent entrainer des réponses hydrogéochimiques contrastées a 1’intérieur d’un
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méme parc a résidus, méme apres ’installation d’une couverture de restauration. Cette variabilité
spatiale peut notamment se traduire par des différences locales dans les concentrations de sulfate,
de Fe et de métaux dissous, reflétant des gradients persistants d’oxygénation, de réactivité
géochimique et de lessivage des produits d’oxydation résiduels (Bussiere et al., 2009; Maqsoud et
al., 2016; Proteau, 2021; Broda et al, 2021). Dans le cas de Lorraine, la signature géochimique
persistante observée dans certains secteurs, notamment a proximité du puits PO-6, illustre
I’influence potentielle de ces hétérogénéités et souligne la nécessité d’interpréter avec prudence

I’extrapolation de résultats localisés dans un cadre spatial plus large.

Par ailleurs, I’interprétation reliant directement la présence de certains taxons microbiens a des
fonctions biogéochimiques spécifiques doit étre considérée avec prudence. En effet, les approches
moléculaires basées sur le séquencage du gene de I’ARNr 16S renseignent principalement sur la
structure taxonomique des communautés et leur potentiel métabolique présumé, sans
nécessairement refléter leur activité réelle in situ. La présence de microorganismes connus pour
participer a des processus tels que 1’oxydation du Fe et du soufre ou la réduction des sulfates
n’implique donc pas systématiquement leur implication active dans les réactions géochimiques
observées. L’expression effective de ces fonctions dépend fortement des conditions
environnementales locales, notamment du pH, du potentiel redox (Eh), de la disponibilité en
oxygene, en carbone organique et en substrats énergétiques, ainsi que de phénomenes de dormance
ou de compétition écologique (Johnson & Quatrini, 2020; Chen ef al., 2024; Anantharaman et al.,

2016).

Enfin, I’évaluation de la performance a long terme des CEBC demeure associée a des incertitudes
liées a I’évolution progressive des conditions hydrogéochimiques et hydrologiques. Bien que ces
couvertures soient congues pour limiter la diffusion de I’oxygeéne par le maintien d’une forte
saturation, leur efficacité dépend de la stabilité des propriétés géologiques des matériaux dans le
temps. Des études récentes ont montré que des changements progressifs liés a la consolidation des
résidus, aux variations de porosité et aux conditions climatiques peuvent modifier les profils de
saturation et influencer la diffusion de I’O: (e.g., Hotton, 2019; Proteau et al., 2021). Par ailleurs,
les fluctuations de la nappe phréatique et les conditions hydrogéologiques locales peuvent affecter
la performance des couvertures et entrainer des variations spatiales et temporelles du contrdle de

I’oxydation (e.g., Dimech ef al., 2024; Molson et al., 2008).
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Dans I’ensemble, ces limites et incertitudes ne remettent pas en cause les conclusions principales
de I’étude, mais elles soulignent I’importance d’une approche intégrée combinant observations de
terrain, expérimentations controlées et modélisation numérique pour comprendre et prédire
I’évolution hydrogéochimique des sites miniers restaurés. Cette analyse critique constitue ainsi une
base essentielle pour formuler, au chapitre suivant, des recommandations visant a améliorer le suivi

et la gestion a long terme du site Lorraine ainsi que des sites restaurés similaires.
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CHAPITRE 7 CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS

7.1 Validation des hypothéses et atteinte des objectifs

Les résultats obtenus au cours de ce projet invitent a faire un retour sur les hypothéses et objectifs

de recherches formulés a la section 1.4 afin d’apprécier leur degré de validation.

Hypothése (i) — validation intégrée (Obsl & Obs2): Au site Lorraine, [’évolution post-
restauration de la qualité des eaux interstitielles est principalement controlée par des gradients
hydrogéochimiques verticaux (position de la nappe phréatique et de la zone capillaire, conditions
redox, pH—-alcalinité), lesquels régulent la dissolution et/ou la précipitation des phases secondaires
et, par conséquent, les concentrations des métaux dissous. Ainsi, il est attendu qu’une
caracteérisation intégrée des phases solides et des eaux mette en évidence des variations
géochimiques cohérentes avec ces gradients et permette d’identifier les mécanismes dominants

controlant la qualité des eaux.

Cette hypothese est validée au regard des objectifs Obsl et Obs2. La caractérisation du profil
hydrogéochimique (Obs1) met en évidence une structuration verticale nette des conditions physico-
chimiques, directement contrélée par la position de la nappe phréatique et la zone de rétention
capillaire. La CEBC agit principalement en limitant la diffusion de I’oxygene atmosphérique grace
au maintien d’un degré élevé de saturation dans sa couche de rétention d’eau, réduisant ainsi
I’intensité des processus d’oxydation des sulfures dans les résidus sous-jacents. Dans les secteurs
ou les résidus demeurent saturés ou fortement influencés par la proximité de la nappe phréatique,
des conditions plus réductrices peuvent se développer, limitant davantage I’oxydation sulfureuse.
A I’inverse, les horizons situés au-dessus de la nappe phréatique, davantage exposés a 1’oxygene,
tendent a présenter des signatures plus oxydantes, souvent associées a un enrichissement relatif en
SO4*, Fe, Ni et Zn résultant de 1’altération des sulfures et du lessivage des produits d’oxydation.
L’analyse temporelle des eaux souterraines (Obs2) confirme la persistance de ces controles dans le
temps, avec une amélioration globale de la qualité des eaux post-restauration, qui semble étre
modulée par des variations hydrogéologiques. Le couplage des caracterisations (géochimie et
minéralogie) eau-solide démontre que les concentrations dissoutes sont régies par des équilibres de

dissolution et ou précipitation (notamment gypse et phases ferriques) ainsi que par les conditions
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redox et le pH. Ainsi, les gradients hydrogéochimiques constituent le mécanisme structurant

dominant contrélant la qualité des eaux au site Lorraine.

Hypothése (ii) — validation intégrée (Obs3 & Obs4) : Des essais en colonne reproduisant les
principales conditions hydrologiques et géochimiques du site Lorraine (flux d’infiltration, degré
de saturation, disponibilité en oxygene) permettent de reproduire les principales trajectoires
d’évolution post-restauration observées sur le terrain. 1l est attendu que les variations contrélées
du flux hydrique, du degré de saturation et de la réactivité des matériaux entrainent des réponses
mesurables du pH, des sulfates et des concentrations métalliques dissoutes, permettant d 'identifier

les facteurs dominants controlant la qualité des eaux.

Cette hypothése est globalement validée, en cohérence avec les objectifs Obs3 et Obs4. Les essais
cinétiques en colonnes ont permis de quantifier de maniére fiable les cinétiques de libération et
d’atténuation des especes dissoutes (Obs3), en reproduisant les effets majeurs du degré de
saturation sur la diffusion de I’oxygéne, le pH et les concentrations en sulfates et métaux. Les
résultats confirment que le maintien d’un état proche de la saturation dans la CEBC constitue un
facteur clé de réduction des flux géochimiques. Le couplage avec la modélisation géochimique
(Visual MINTEQ) (Obs4) met en évidence que le contrdle des concentrations dissoutes est dominé
par des processus de spéciation et d’équilibre de saturation (gypse, phases ferriques), complétés
par des mécanismes d’adsorption et de coprécipitation des métaux. Toutefois, certaines limites
subsistent, notamment liées aux effets d’échelle, a I’hétérogénéité des matériaux et a la difficulté
de reproduire les conditions hydrologiques transitoires et les processus a long terme observés in
situ. Les colonnes reproduisent fidelement les mécanismes fondamentaux, mais de facon

simplifiée.

Discussion générale intégrée — validation globale (Obs5)

Les résultats combinés confirment que le comportement post-restauration du site Lorraine est
controlé par un couplage étroit entre processus hydriques et géochimiques, ou le degré de saturation
joue un role central en régulant la diffusion de I’oxygene et, par conséquent, I’intensité des

réactions d’oxydation des sulfures.

Le modele conceptuel proposé (Obs5) met en évidence que :
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e la CEBC agit comme un régulateur hydrique, maintenant une zone fortement saturée qui

limite les conditions oxydantes ;

e les gradients verticaux hydrogéochimiques structurent la distribution des espéces

dissoutes;

e la géochimie des eaux est contrdlée par des équilibres minéraux (gypse, phases ferriques

secondaires) et, possiblement, des processus de co-précipitation et ou d’adsorption ;

e les cinétiques observées en colonnes reproduisent les tendances principales mais doivent

étre intégrées avec les observations terrain pour capturer la complexité a long terme ;

e les interactions entre hydrogéologie, minéralogie, microbiologie et géochimie
définissent une trajectoire évolutive vers une atténuation progressive des flux

contaminant, bien que non uniforme dans 1’espace et le temps.

Ainsi, I’intégration des approches terrain, expérimentale et de modélisation géochimique permet
de proposer un modéle conceptuel réaliste et transférable, confirmant la validité globale des
hypothéses de recherche tout en soulignant I’importance d’un suivi a long terme pour assurer la

durabilité des performances de restauration.

7.2 Synthése intégrée des résultats majeurs

La synthese des résultats obtenus dans cette thése met en évidence la dynamique complexe qui
gouverne la qualité de 1’eau interstitielle dans le parc a résidus de Lorraine. Avant la restauration,
les résidus présentaient un potentiel marqué de génération de DMA, lié a I’oxydation des sulfures
et a ’absence de mécanismes de neutralisation efficaces. Les analyses multidisciplinaires réalisées
aprés la mise en place de la CEBC montrent une atténuation significative des flux acides et
métalliques, confirmant I’efficacité du recouvrement a limiter 1’oxydation et la migration des

contaminants.

Les essais en colonnes ont permis de reproduire ces tendances en laboratoire, tandis que la
caractérisation minéralogique a mis en évidence la formation de phases secondaires (sulfates et
oxydes de fer) jouant un role dans le piégeage partiel des métaux. L’ensemble des observations
suggere que la qualité de 1’eau interstitielle est controlée par un équilibre dynamique entre les

processus de génération d’acidité, les réactions de neutralisation et les précipitations secondaires.
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Toutefois, certaines incertitudes subsistent quant a la possibilité de statuer sur la durabilité a long
terme de la CEBC a partir de 1’approche méthodologique utilisée, notamment en lien avec
I’évolution minéralogique des résidus, la persistance de certains ¢léments traces (Ni, Zn) et les
variations hydrogéologiques saisonnicres. Ces limites soulignent I’importance de combiner le suivi
in situ et les essais en laboratoire a de la modélisation prédictive pour affiner 1’évaluation de la

performance du recouvrement a long terme.

La figure 7.1 présente une synthése des résultats sous forme de diagramme intégrateur des objectifs,
hypothéses et processus hydrogéochimiques controlant I’évolution des résidus restaurés de
Lorraine, en offrant ainsi une lecture intégrée du comportement hydrogéochimique du site restauré

de Lorraine (transect).

Ces résultats suggerent que la CEBC maintient un degré de saturation élevé (Sr > 85 %) dans la
couche de rétention d’eau (CRH), ce qui réduit fortement le coefficient effectif de diffusion de
I’oxygene (De) et, par conséquent, limite le flux d’O: vers les résidus réactifs sous-jacents. La
diminution de la disponibilité en oxygeéne réduit alors ’intensité des réactions d’oxydation des
sulfures responsables de la génération d’acidité et de la mobilisation des métaux. Ce comportement
est cohérent avec le principe de fonctionnement des CEBC, selon lequel une CRH fortement
saturée agit comme barriere a la diffusion gazeuse, tel que démontré dans plusieurs travaux réalisés
au Québec sur les recouvrements miniers (Aubertin et al., 2009; Bussiere et al., 2006; Mbonimpa
et al., 2011). Toutefois, la présence d’une oxydation résiduelle localisée suggére que des gradients
hydrogéochimiques verticaux persistent au sein du profil, validant partiellement [ hypothese (i) ou
H1. Par ailleurs, les essais en colonnes reproduisent de maniere cohérente les trajectoires
géochimiques observées in situ, notamment en termes d’évolution du pH, des sulfates et des métaux
dissous, ce qui appuie la justesse de /’hypothese (ii) ou H2 et confirme la pertinence de ces

approches expérimentales pour simuler les conditions post-restauration.

L’ensemble des observations suggere que la distribution des ¢léments traces tels que le Ni et le Zn
est fortement controlée par des mécanismes de précipitation (et possiblement de adsorption) sur
des phases secondaires (ex. goethite, jarosite), en accord avec les études de Blowes et al. (2003) et
Nordstrom (2011). Le diagramme met ainsi en évidence une stabilisation géochimique progressive
du parc résidus restauré, tout en soulignant I’importance de processus réactifs persistants a long

terme.
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_Objectif général
Evaluer I'évolution
hydrogéochimique et
minéralogique des

résidus restaurés de
la mine Lorraine

i

Objectifs spécifiques
Obs1: Profil 0bs2 : Evolution Obs3 : Cinétique Obs4 : Mécanismes
hydrogéochimique actuel temporelle et parametres cles + modélisation
et élements traces des eaux souternaines (pH, SO4, métaux) géochimigue

o Hypothéses de recherche '——/—'///

H1 : Contréle de la qualité des eaux par H2 : Capacité des essais en colonnes a
des gradients hydrogéochimiques reproduire les trajectoires
verticaux hydrogéochimiques post-restauration

\ Résultats principaux

ﬁ b
e l
CEBC mainbent une Diffusion d'oxygéne réduite Oxydation localisée dans Rétention de Ni et Zn
saturation élevée micro-environnements par adsorption/coprecipitation

Implications pour la gestion
des résidus

!

Performance globale positive
de la CEBC mais persistance
d’une oxydation résiduelle
nécessitant un suivi long terme

Figure 7.1 Diagramme de synthese des objectifs spécifiques, hypotheses de recherche et
principaux processus hydrogéochimiques identifiés dans les résidus restaurés du site Lorraine.
Les résultats (mesurés et déduits des mesures) mettent en évidence le réle CEBC dans le maintien
d’un état de saturation élevé limitant la diffusion de I’oxygene, la persistance d’une oxydation
localisée des sulfures résiduels et le controle de la distribution des métaux par des mécanismes de
précipitation et d’adsorption. L’ensemble souligne une performance globale positive du systeme

de restauration, tout en indiquant la nécessité d’un suivi a long terme.



208

7.3 Contributions scientifiques de la thése

Cette theése apporte une contribution significative a la compréhension du comportement
hydrogéochimique a long terme des résidus miniers restaurés par CEBC, en s’appuyant sur une
approche intégrée combinant caractérisations multidisciplinaires in situ, essais cinétiques en

laboratoire et analyses minéralogiques.
Les contributions scientifiques majeures peuvent étre résumées comme suit :
= Mise en évidence d’un profil hydrogéochimique vertical contrélant la qualité des eaux;
* Démonstration des mécanismes dominants de contréle géochimique;
» Quantification du réle des conditions hydriques dans I’efficacité des CEBC;
= Validation des essais en colonnes comme outils prédictifs.

Au-dela de ces contributions, cette thése propose un cadre conceptuel simplifié intégrant les
interactions hydriques et géochimiques, fournissant ainsi des outils d’interprétation et d’aide a la
décision pour I’optimisation des stratégies de restauration et la gestion durable des sites miniers,

tant au Québec qu’a I’international.

7.4 Implications pratiques, recommandations et perspectives

Les résultats de cette these mettent en évidence des implications directes et structurantes pour la
gestion a long terme des sites miniers restaurés par CEBC. Ils démontrent que le maintien de
conditions hydriques favorables, caractérisées par un degré de saturation élevé dans la couche de
rétention d’humidité, constitue un levier déterminant pour limiter la diffusion de I’oxygene et, par
conséquent, contrdler les processus d’oxydation des sulfures. Toutefois, la persistance d’une
oxydation indirecte résiduelle localisée via le Fe*" et les micro-organismes, observée notamment
dans les zones de transition entre milieux saturés et non saturés, souligne que 1’efficacité des CEBC
ne peut étre considérée comme uniforme ni permanente, et doit étre évaluée a la lumiere des

gradients hydrogéochimiques verticaux.

Dans ce contexte, les résultats obtenus appellent a une approche de gestion adaptative reposant sur
un suivi géochimique a long terme, intégrant des parameétres hydriques, chimiques et redox, afin

de capter I’évolution progressive du systeme et d’anticiper d’éventuelles dégradations de
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performance. L’intégration explicite de la variabilité hydrique et des gradients verticaux dans les
outils d’évaluation et de modélisation apparait ainsi essentielle pour améliorer qualité des

diagnostics et des prédictions.

Les enseignements issus de cette étude présentent une forte transférabilité a d’autres sites restaurés
dans des contextes climatiques et géologiques comparables, en confirmant le caractére générique
des mécanismes de controle identifiés, notamment le réle central du couplage hydrique-
géochimique dans la régulation de la réactivité des résidus. Ils contribuent ainsi a renforcer les
bases scientifiques nécessaires a 1’optimisation des stratégies de restauration et a I’évolution des

cadres de gestion environnementale applicables aux sites miniers abandonnés.

Sur le plan opérationnel, plusieurs recommandations peuvent étre formulées afin d’améliorer la

durabilité et la performance des méthodes de recouvrement par une CEBC:

= Approfondir I’étude des mécanismes de sorption—désorption des métaux (Fe, Ni, Zn) sur
les phases secondaires présentes dans les résidus restaurés afin de mieux comprendre les

processus contrdlant leur mobilité résiduelle a long terme;

» Intégrer la variabilité hydrique saisonniére et les gradients hydrogéochimiques verticaux

dans les approches de modélisation et d’évaluation de la performance des CEBC ;

= Déployer des approches de modélisation hydrogéochimique couplée (transport réactif), afin
de simuler les flux d’oxygene, les réactions géochimiques et le transport des solutés, et ainsi

soutenir la prise de décision dans une perspective de gestion adaptative ;

» Approfondir la caractérisation microbiologique des systemes, notamment par le couplage
d’analyses séquentielles (16S) a des approches fonctionnelles ciblées (p. ex. qPCR des
genes impliqués dans les cycles du soufre et du fer), afin de mieux distinguer les signaux

résiduels des activités microbiennes structurantes ;

* Surveiller la disponibilit¢ en carbone organique et les interactions avec la végétation,
susceptibles d’influencer a la fois les processus biogéochimiques, les conditions hydriques

du systéme et la disponibilité en oxygene.

Enfin, cette theése ouvre des perspectives de recherche pour mieux comprendre 1’évolution a long
terme des sites restaurés. Celles-ci concernent notamment le développement de modeles couplés

hydriques-géochimiques intégrant les effets des changements climatiques, I’étude du role du
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microbiote dans le comportement géochimique des sites restaurés, ainsi que 1’amélioration des
approches prédictives visant a évaluer la durabilit¢é des couvertures dans des contextes

environnementaux variables.
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ANNEXE A PROTOCOLE DE PRELEVEMENT DES SOUS-
ECHANTILLONNAGE DES CAROTTES DE RESIDUS ET RESULTATS
D’OBSERVATIONS VISUELLES

1. Objectif

L’objectif de ce protocole est de documenter et justifier la démarche utilisée pour le prélévement
des sous-échantillons dans les carottes issues des quatre forages réalisés sur le parc a résidus oxydés
de Lorraine restauré par CEBC. Le sous-échantillonnage visait a identifier des zones hydro-
géochimique contrastées (oxydation superficielle, zone de transition, interface nappe etc.) afin de
mieux représenter et décrire les processus de transformation géochimique et microbiologique dans

un contexte d’environnement minier restauré.

2. Log visuel des carottes et identification des intervalles d’intérét

Avant toute analyse, chaque carotte a fait ’objet d’un log visuel détaillé (« core logging »)
documentant les observations de couleur, texture, humidité apparente, granulométrie, cimentation
ferrique, et présence de matiére organique / débris végétaux. Cette démarche est couramment
utilisée en environnement minier pour repérer les transitions géochimiques verticales et
sélectionner des intervalles a analyser (couleur, texture, etc.) tout en réduisant les biais liés a
I’hétérogénéité naturelle du matériel étudi€. Cette étape s’apparente a des approches publiées ou
des carottes de résidus sont décrites visuellement puis subdivisées en strates ou couches pour
I’analyse géochimique et minéralogique, comme dans les travaux de DeSisto et al., 2017 sur les
résidus auriféres historiques en Nouvelle-Ecosse (profil vertical détaillé des carottes) et des études

de Zhang et al., 2023 sur des résidus recouverts au Canada (Zhang et al., 2023).

Les segments non retenus présentaient une homogeénéité visuelle et texturale uniforme, justifiant

I’absence de prélévement spécifique.

2.1 Sortie des carottes

- Sortir les sections du moins au plus profond. Le capuchon noir signifiait le haut de la section

- Préparer des pyrex : coller un petit tape sur le coté représentant le haut de la section

(capuchon noir).
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- Ouvrir la carotte a 1’aide de la scie électrique pour extraire la section dans le tube en PVC.

Minimiser au mieux les pertes.

Figure A.1 Les étapes de 1I’ouverture des carottes : Carotte congelée (A), résidus sortis du tube de

carottage (B) et protection des échantillons de résidus par un film plastique (C)

2.2 Traitement des sections

- Prendre des photos de la section avec une étiquette et une mesure.
- Analyser la section : description des différentes lithologies visualisées.

- TEM : Mesure de la masse humide de la section ou des différentes lithologies de la

section s’il y en a plusieurs. La /les mettre a 1’étuve plusieurs jours (bien étiqueter).

- Garder 6 sections/ 6 parties de section définies préalablement et réparties uniformément

en profondeur (sous la CEBC) pour les mesures d’eaux interstitielles et les garder

étiqueter dans le congélateur sous film protecteur le plus rapidement possible pour éviter

la perte d’eaux et I’interaction avec 1’air et I’oxygene.

2.3 Post-extraction des sections

- Faire I’extraction des eaux pore a 1’aide de la presse électromagnétique MTS 10/GL
- Faire les mesure de pH, EC et ORP et transmettre le échantillons pour analyses ICP et CI.
- Mettre le tout venant des échantillons (résidus) a I’étuve dans des sacs.

- Prendre 5g du tout venant de chaque sac et préparer des fioles ICP (écrire au crayon sur les

fioles et pas mettre des étiquettes).

- Faire en parall¢le les fichiers Excel et les dessins de log.
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3. Préparation des segments avant sous-échantillonnage

Les intervalles ciblés visuellement ont été séchés puis homogénéisés avant sous-échantillonnage,
conformément aux pratiques standards en géochimie environnementale visant a réduire
I’hétérogénéité intra-échantillon et a assurer la représentativité des aliquotes analysées (e.g.,
Aubertin, Bussiére et Bernier, 2002; Blowes et al., 2014; Bussiere, 2007). Les procédures de
séchage, de désagrégation et d’homogénéisation sont ainsi couramment recommandées dans les
protocoles de caractérisation géochimique et les guides MEND afin de garantir une distribution
uniforme des phases réactives et de minimiser les biais analytiques liés a I’hétérogénéité des

matériaux (Mine environment neutral drainage (MEND), 2001a, 2009).

[FLO?. 0-30

Description : Longueur section : 30cm

Sur 19cm, on retrouve
I'upper layer de la CEBC.
Elle est constituée de sable
moyen & grossier et de
graviers (clastes de granite
rose subarrondis)
plurimillimétriques &
pluricentimétriques voir
presque décimétriques a la
base.

En dessous se trouve le
début de la middle layer de
la CEBC, constituée de silt
(granulométrie fine), de
couleur grise sombre avec

une légére teinte verdatre
lorsque humide.

Figure A.2 Exemple de préparation des sous-échantillons de la section 0-30cm dans la carotte de
forage 3 (FLO3 )
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4. Critéres de sous-échantillonnage
4.1 Couche oxydée superficielle

La documentation de cette zone est essentielle pour comprendre I’héritage du DMA ainsi que les
gradients d’altération verticale. De nombreuses études sur les résidus miniers ont montré que les
profils verticaux présentent une zonation géochimique bien définie dans les premiers décimetres,
avec un front d’oxydation distinct séparant les matériaux oxydés des résidus frais (e.g., Blowes et
al., 2014; Bussiere et al., 2005; Jambor et al., 2003). Ces gradients verticaux, contrdlés par la
diffusion de I’oxygene et les conditions hydriques, justifient un sous-échantillonnage ciblé des
horizons superficiels afin d’améliorer I’interprétation des processus hydrogéochimiques (e.g.,

Aubertin, Bussiere et Bernier, 2002; Nicholson et al., 1989)

4.2 Front d’oxydation et zone de transition

Le front d’oxydation constitue une interface géochimique clé marquée par des transitions rapides
des conditions redox avec la profondeur, se traduisant par des variations de couleur, de minéralogie
secondaire et de gradients de pH et d’éléments. Cette zonation verticale des résidus miniers est
souvent documentée et utilisée pour interpréter les processus d’oxydation et de génération du DMA
(e.g., Blowes et al., 2014; Bernd Lottermoser, 2010). L’échantillonnage de cette zone permet de
cibler les horizons réactifs nécessitant une caractérisation fine, notamment dans les contextes de
restauration (e.g., Aubertin, Bussiere et Bernier, 2002; International Network for Acid Prevention

(INAP), 2009; Mine Environment Neutral Drainage (MEND), 2001b).

4.3 Frange capillaire

La frange capillaire, interface entre zones saturées et non saturées, constitue un milieu hydrique
réactif ou coexistent diffusion de 1’O: et transport de solutés, favorisant des conditions redox
dynamiques. Dans les résidus miniers, cette zone controle en partie I’oxydation des sulfures et la
distribution des espéces dissoutes le long des profils verticaux (e.g., Aubertin, Bussiere et Bernier,
2002; Bussiere, 2007). Son sous-échantillonnage est donc essentiel pour capter 1’effet de la
saturation partielle sur les signatures géochimiques et les processus de génération du DMA (e.g.,

Blowes et al., 2014; Mine Environment Neutral Drainage (MEND), 2009; Molson et al., 2005).

4.4 Interface de la nappe phréatique

L’interface nappe et résidus constitue une zone hydrogéochimique majeur contrdlant les flux d’eau,

les conditions redox et le transport des métaux (e.g., Elberling et Nicholson, 1996; Molson ef al.,
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2005). Une analyse autour de cette zone est essentielle pour identifier mécanismes géochimique
associés a la présence d’eau libre (e.g., Aubertin, Bussiére et Bernier, 2002; Bussiere, 2007; Mine

Environment Neutral Drainage (MEND), 2009).

4.5 Résidus profonds supposés frais

Les résidus en profondeur constituent généralement des matériaux peu affectés par 1’oxydation
récente et servent de référence géochimique. Les profils verticaux montrent une diminution
marquée de 1’altération avec la profondeur, avec des résidus plus frais sous le front d’oxydation
(e.g., Blowes et al., 2014; Jambor et al., 2003; Nicholson et al., 1989). L’échantillonnage de ces
résidus est essentiel pour évaluer retracer I’historique d’oxydation, évaluer la post-restauration et
comprendre les gradients géochimiques (e.g., Aubertin, Bussiére et Bernier, 2002; Bussiere, 2007;

Mine Environment Neutral Drainage (MEND), 2001b, 2009)

4.6 Positions aléatoires controlées (microbiologie associée)

Des approches intégrées couplant sous-échantillonnage géochimique et microbiologique (aléatoire
ou systématique) sont utilisées pour explorer les interactions biogéochimiques dans les résidus
miniers. La distribution microbienne y est fortement structurée par les gradients géochimiques
verticaux, nécessitant une cohérence des niveaux d’échantillonnage entre chimie et biologie (e.g.,

Johnson et Hallberg, 2003; Kuang ef al., 2016; Méndez-Garcia et al., 2015)

4.7 Présence de débris végétaux

La matiere organique influence la chimie des pores en modulant la complexation des métaux et les
processus redox via I’activité microbienne (Gadd, 2010; Johnson et Hallberg, 2003). Dans les
résidus miniers, la présence de matieres organiques peut modifier la distribution des métaux, la
structuration verticale des communautés microbiennes et des gradients géochimiques (e.g., Blowes
et al., 1998; Courchesne et al., 2021; Lindsay et al., 2011). Son identification justifie un sous-
échantillonnage ciblé pour comprendre la variabilité géochimique locale (e.g., Bernd Lottermoser,

2010; Mine Environment Neutral Drainage (MEND), 2009)
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5. Résultats d’observations visuelles des carottes forages

Cette section présente des schémas illustratifs des résultats d’observations visuelles des carottes

forages 1,2,3 et 4.

La figure 3 montre le schéma d'une coupe nord-sud du transect des points de forage réalisés sur le
site de résidus miniers de Lorraine. Apres le démontage des carottes de forage et une observation
visuelle détaillée des résidus, quatre zones principales ont ¢té identifiées selon leur degré
d'oxydation : zones oxydées (couleur ocre), zones partiellement oxydées (couleur ocre grise), zones
non oxydées (couleur grise) et zones de résidus mélangés a de la mati¢re organique ou de l'argile.
Le profil des carottes de résidus reste spécifique et varie selon l'emplacement du forage.
Globalement, le front d'oxydation est perceptible au-dela de 2 m sur tous les forages et apparait
plus marqué en profondeur a l'approche du secteur sud, prés de la digue. La figure 4 présente une

description visuelle de chaque zone sous forme de carottage.
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Figure A.4 Profil vertical lithologique et distribution de la teneur en eau (TEM) en fonction de la

profondeur dans les résidus miniers restaurés par CEBC du forage 1 (FLO1)
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Figure A.5 Profil vertical lithologique et distribution de la teneur en eau (TEM) en fonction de la

profondeur dans les résidus miniers restaurés par CEBC du forage 2 (FL02)
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profondeur dans les résidus miniers restaurés par CEBC du forage 3 (FL03)
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ANNEXE B PARAMETRES DE MISE EN PLACE DES DIFFERENTS
MATERIAUX POUR CHAQUE COLONNE

Tableau B Calcul des paramétres de mise en place des différents matériaux pour chaque colonne

Résidus frais

Parameétres initiaux

Teneur en eau de mise en place

Gs: 3.16 g/cm? Tare: 1 g
e: 0.67 Tare+Mh: 2 g
Diamétre: 14.00 cm Tare+Ms: 2 g
Aire: 153.94 cm? Me: 0 g
Hauteur: 11 cm Ms: 1 g
Vol tot: 1693.32 cm? W%: 0.00%
Parametres calculés

Vs: 1016.40 cm’ Ms: 3211.82 ¢
Vv: 676.92 cm? Mh: 3211.82 g
Ve: 0.00 cm? W%vol: 0.00%
Résidus partiellement oxydés

Parameétres initiaux Teneur en eau de mise en place

Gs: 3.09 g/cm? Tare: 1l g
e: 0.67 Tare+Mh: 2 g
Diamétre: 14.00 cm Tare+Ms: 2 g
Aire: 153.94 cm? Me: 0 g
Hauteur: 4 cm Ms: 1 g
Vol tot: 615.75 cm? W%: 0.00%
Parametres calculés

Vs: 369.60 cm® Ms: 1142.06 g
Vv: 246.15 cm?® Mh: 1142.06 g
Ve: 0.00 cm? W%vol: 0.00%
Résidus oxydés

Parameétres initiaux Teneur en eau de mise en place

Gs: 3.07 g/em? Tare: 1 g
e: 0.67 Tare+Mh: 2 g
Diamétre: 14.00 cm Tare+Ms: 2 g
Aire: 153.94 cm? Me: 0 g
Hauteur: 5 cm Ms: 1l g
Vol tot: 769.69 cm? W%: 0.00%
Parametres calculés

Vs: 462.00 cm’® Ms: 1418.34 ¢
Vv: 307.69 cm® Mh: 1418.34 ¢
Ve: 0.00 cm? W%vol: 0.00%

e=n/(1-n)

Indice des vides (e) et porosité (n)
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Tableau B Calcul des parametres de mise en place des différents matériaux pour chaque colonne
(suite)

Sables

Parameétres initiaux Teneur en eau de mise en place

Gs: 2.70 g/cm? Tare: 0642.41 ¢
e: 0.64 Tare+Mh: 8740 ¢
Diamétre: 14.00 cm Tare+Ms: 8229 g
Aire: 153.94 cm? Me: 511 g
Hauteur: 10 cm Ms: 7586.59 g
Vol 1539.38 cm? W%: 6.74%
Paramétres calculés

Vs: 938.65 cm? Ms: 253435 ¢
Vv: 600.73 cm? Mh: 2705.05 g
Ve: 170.70 cm? W%vol: 11.09%
Silt

Paramétres initiaux Teneur en eau de mise en place

Gs: 2.80 g/cm? Tare: 647.57 g
e: 0.62 Tare+Mh: 7825 g
Diamétre: 14.00 cm Tare+Ms: 6909 g
Aire: 153.94 cm? Me: 916 ¢
Hauteur: 10 cm Ms: 626143 g
Vol o1 1539.38 cm? W%: 14.63%
Parametres calculés

Vs: 950.23 cm’® Ms: 2660.66 g
Vv: 589.15 cm? Mh: 3049.89 ¢
Ve: 389.23 cm? W%vol: 25.29%
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ANNEXE C EVOLUTION OF POREWATER QUALITY OVER THE
FIRST TWO DECADES FOLLOWING RECLAMATION OF THE
ABANDONED LORRAINE MINE, QUEBEC (CANADA)
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ABSTRACT

Reclamation of potentially acid-generating tailings storage facilities can be achieved by using cover
systems aiming to limit oxygen ingress to the tailings and thus limiting the acid-generating
reactions. Reclamation of abandoned highly oxidized acid-generating tailings represent an
additional challenge. Indeed, although limiting oxygen ingress to the tailings decreases sulfide
oxidation and acid-generation, it also induces geochemical conditions that are more reducing,
destabilizing the accumulated oxyhydroxides and solubilizing the associated contaminants,
therefore increasing dissolved metal loadings compared to the pre-reclamation water quality.
Consequently, mine water treatment requirements for the contaminated post-reclamation
interstitial water are difficult to predict. The highly oxidized acid-generating tailings of the
abandoned Lorraine mine (Québec), which operated in the 1960s, were reclaimed in 1999-2000
using a cover system with capillary barrier effects that was proven successful in limiting oxygen
ingress to the tailings. The evolution of the water quality over the last 23 years will be presented
and discussed in this paper. These monitoring results provide a unique opportunity to evaluate the
concomitant phenomena controlling post-reclamation water quality of highly oxidized acid-
generating tailings. Results suggest that sulfide oxidation gradually decreased following
reclamation, and that secondary oxyhydroxide minerals contributed to the release of iron and other
dissolved metals. The results of this study will be useful for practitioners involved in the
reclamation of acid-generating tailings and in the planning of water treatment needs for highly

oxidized acid-generating sites.

Key Words: mine reclamation, acid mine drainage, water quality assessment, abandoned tailings

ponds
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INTRODUCTION

Environmental stewardship has emerged as a growing concern across industrial sectors.
Rehabilitation of abandoned mining sites, particularly those affected by acid mine drainage
(AMD), remains a major environmental challenge. AMD results from oxidation of sulfide minerals
present in mining waste exposed to air and water. It manifests as acid drainage water characterised
by low pH, and high concentrations of metals and sulfates (Aubertin, Bussiére et Bernier, 2002).
The evolution of surface and groundwater quality from oxidized mining sites is a major issue
(Bussicre et al., 2009; Galhardi et Bonotto, 2016; Nordstrom, 2011). Over the past decades, some
research and engineering practices have been undertaken to reclaim abandoned oxidized mines
sites in Canada. Various reclamation methods have been developed with the aim of limiting oxygen
ingress to the wastes, such as cover systems with capillary barrier effects (CCBE) and the elevated
water table with monolayer cover. These reclamation techniques continue to demonstrate their
effectiveness in mitigating oxidation of sulfide minerals (Bussiére et Guittonny, 2020; Bussiére et
al., 2009). However, for some abandoned sites where sulfide mineral oxidation legacy in mining
waste is very long, often over 30 years, achieving reclamation objectives can be slow. In many
cases, the significant oxidation liability observed on abandoned sites results in an extensive zone
of low pH pore water containing high elemental concentrations, which continues to affect
groundwater quality several years after the site has been capped (Maqgsoud et al., 2007; Zhang et
al., 2023). Therefore, for acid-generating pre-oxidized sites, reclamation using an oxygen barrier-
type cover system should necessarily incorporate a treatment system to address already
contaminated pore waters exfiltrating, aiming to achieve water quality compliance with prevailing
regulations (Bussiére et al., 2005; Neculita ef al., 2021). Several studies have been conducted to
implement optimal passive treatment systems for sustainable reclamation of oxidized mining sites
(Genty, 2012; Jouini et al., 2020). For example, the multi-unit passive treatment system
implemented at the reclaimed Lorraine site in Quebec has on average removed 93% of iron from
the effluent. Nevertheless, interstitial waters remain contaminated (Genty et al., 2016).
Furthermore, after reclamation, some sites like Lorraine may present variable redox conditions
across the reclaimed area. The groundwater table position and geotechnical properties of covers
can either promote or limit the dissolution of accumulated secondary minerals (Genty et al., 2016;
Rakotonimaro et al., 2018). Considering the results achieved in reclaiming oxidized mining sites

and particularly the stakeholders' expectations regarding the rapid achievement of reclamation
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objectives, a thorough understanding of the factors controlling the geochemistry of interstitial
waters in reclaimed AMD-generating oxidized sites is necessary for designing effective

reclamation plans for such sites.

Reclamation History of the Lorraine Mine Site
The site of the former Lorraine mine is located between the villages of Belleterre and Latulipe, in

the Témiscamingue region of Quebec, about 130 km south of Rouyn-Noranda (Figure 1).
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In this former mine, the ore contained mainly pyrrhotite with pyrite, chalcopyrite and pentlandite.
The Lorraine mine operated from 1964 to 1968 and was abandoned for three decades. The tailings
storage facility (TSF) generated AMD and sulfate (2700 mg/L), Fe (7000 mg/L), Ni (11 mg/L) and
Zn (0.3 mg/L) contamination. The site consists of a 15.5 ha pond containing approx. 600,000
tonnes of acid-generating tailings stored under variable redox conditions on the site. The water
table outcrops in the northern part of the site, while in the southern part it lies a few meters below
the surface. These two zones are separated by an intermediate zone where the tailings are subject

to a gradual rise in the water table from south to north (Genty et al., 2016).
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Research Completed as Part of Lorraine Mine Reclamation
The Lorraine site was reclaimed by the Ministry Natural Resources and Forests (MRNF) in 1999-
2000. This reclamation plan, aimed at controlling generation of AMD and reducing associated
contamination, was carried out in several stages:
- the installation of a CCBE, which limited oxygen flux in line with the design criterion
(between 20 and 40 g O,.m™.day™), and in some cases even lower (Bussiére et al., 2009);
- three dolomitic drains (Dol-1, 2, 3) were built south of the tailing’s facility, downstream of
the dike, to treat effluent contaminated by AMD collected at its bottom. The CCBE, acting
as an oxygen barrier, prevents further oxidation of the tailings, but the AMD generated prior
to installation must be treated.
- Piezometers have also been installed throughout the CCBE to monitor changes in water
quality in the tailings, as shown identified PO-1 to PO-9 in Figure 2 (Bernier et al., 2001;
Robin Potvin ef al., 2009).

Wers b route 132 (7 km)
\ o Latullppe {15 kem)

———

Figure C.2. Location map of drains and observation wells, Lorraine site (adapted from Bernier,
2001)
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A passive sulfate-reducing biological treatment system was installed in 2012 in place of the DOL-
3, consisting of two biochemical reactors filled with mixtures of limestone, poultry manure,
compost, wood waste, and sand, separated by a wood ash unit (Genty et al. 2016). This 120 m?
passive treatment system showed relative efficiency for a design flow of 5 L/min with a hydraulic
retention time of 11 days (Genty ef al., 2016). The pH and metal concentrations complied with the
Quebec regulatory discharge standards except for iron, which remained higher than the regulated
value, despite the reduction from 1800 to 390 mg/L (Genty et al., 2016).

Numerical modeling (Hotton, 2019) suggests that under extreme climatic conditions, the
hydrogeological behaviour of the CCBE in Lorraine is affected, but capillary barrier effects persist,
and that the retention layer remains saturated (Sr > 85%). Therefore, the CCBE is expected to
continue to be effective in the long term.

Vegetation developed naturally on the CCBE since reclamation. Root colonisation only extends to
10 cm depth in the CCBE water retention layer installed at Lorraine, which further ensures the
overall performance of the cover system (Alex Proteau et al., 2020). Rhizosphere activity also
generates oxygen consumption that tends to support the performance of the CCBE (Proteau et al.,
2021). The reasons why root colonisation only extends to within the top 10 cm of the water
retention layer of the CCBE are unclear (Proteau et al. 2020b) and depend on many factors, among
which: (1) nutrients availability and needs for the species that colonised the cover system; (2) the
water retention capacity of the 30 cm think protection layer installed over the water retention layer,
which might evolve over time due to the continued development of the vegetation and climate
change; (3) root tolerance to anoxic environments such as in the water-saturated layer. Studies
pertaining to the impact of vegetation on the long-term performance of the CCBE are under way
and out of the scope of the present study. Figure 3 summarises the main work completed as part of

the Lorraine reclamation.
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Figure C.3. Research carried out as part of Lorraine mine reclamation (adapted from Jouini,
2019)

POST-RECLAMATION WATER QUALITY

The methodology proposed in this work is based on compiling geoscientific data available in the
mine reclamation reports, research, and post-reclamation monitoring results from the Lorraine site.
Historical data collection and compilation on the site after reclamation was carried out using
archives and databases provided by the MRNF.

The following section presents the results of water quality monitoring at the dolomitic drains outlet
(Dol-1 out; Dol-2 out; Dol-3 out) and the piezometer (PO-6) after the Lorraine site was reclaimed.
These specific points, although they were not the only ones available, were preferred over others
because of their higher consistency in results available. The monitoring was carried out by teams
from the MRNF and URSTM-UQAT and covered the period between 1999 and 2022. This work
will focus on the results of analyses of certain parameters of interest such as pH and electrical
conductivity, as well as iron, sulfate, nickel and zinc concentrations (Table 1). Uncertainties on
values found in the database were conservatively estimated as +0,2 units for pH and £10% on all

other water quality parameters.
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Table C.1. Sampling points and relevant parameters

Monitorin es of Relevant
5 Location Typ
point coordlnates water parameters

Piezometer 789428E Groundwater

upstream of the 473590N

dolomitic drains
DOL-1 out DOL-1 drain output 655263E Surface water pH, electrical
(LO-04) 524705N conductivity , Fe,
DOL-2 out  DOL-2 drain output 655330E Surface water Sl NIl Zi
(LO-03) 524705N
DOL-3 out  DOL-3 drain output 655396E Surface water
(LO-02) 524702N

Table C.2. Water quality requirements from the Directive 019 sur [’industrie miniere (Ministére

de I’Environnement et et des Parcs (MELCCEFP), 2025)

Parameters Acceptable average monthly Maximum acceptable

concentration concentration
Fe (mg/L) 3.00 6.00
Ni (mg/L) 0.50 1.00
Zn (mg/L) 0.50 1.00
Min Max
H
P 6 9.5

Piezometer P0-6 Water Quality

Piezometer PO-6 was installed at a depth of approximately 4 metres and penetrates the mine tailings
beneath the CCBE. The geochemistry of the water taken from P0-6 (Figure 3) was considered
representative of the composition of the AMD entering the Dol-3 dolomitic drain built in 1999 and
was monitored from 1999 to 2010. The pH of the water sampled from the well appears to vary
slightly between 3 and 4.5, with some values close to 5. Electrical conductivity results are quite
noisy and tendencies are difficult to appreciate, but the values seem to peak over 12,000 uS/cm in
2006 and gradually decreased to approximately 4000 uS/cm in 2010. Iron and sulfate
concentrations rose between 1999 and 2006, reaching respectively 8000 mg/L and 16,000 mg/L in

2006, before falling back to levels close to their initial concentrations or lower. Nickel



259

concentrations were between 6 and 12 mg/L between 1999 and 2003, before gradually falling to

lower values of around 0.5 mg/L in 2010. Zinc increased between 1999 and 2004, rising from 0.3

to 1.2 mg/L, before decreasing gradually do approximately 0.1 mg/L in 2010.
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Figure C.4. Water quality from the PO-6 piezometer; horizontal dashed line illustrates a Dir019
criteria where relevant

Dol-1 Outlet Water Quality
The pH at the Dol-1 outlet remained between 6 and 6.5 pretty much all the way from 1999 to 2022.

Electrical conductivity measured at the outlet of Dol-1 remained within 2000-4000 pnS/cm in 1999-

2010, before decreasing and stabilising at around 2000 puS/cm in 2022. The sulfate concentrations

were in the range of 2000-3000 mg/L during the 1999-2010 period, before decreasing gradually to

values around 600 mg/L. in 2022 The iron concentrations increased from 500 to 1000 mg/L

between 1999 and 2010, before gradually decreasing down to approximately 100 mg/L in 2022.
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Nickel concentrations decreased gradually from 0.3-0.2mg/L during the first years after
reclamation, before decreasing down to values lower than 0.05 mg/L in 2022. Zinc concentrations
increased gradually from 0.02 to 0.2 mg/L during 1999-2010, before decreasing to values lower
than 0.04 mg/L in 2022.
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Figure C.5. Water quality from the Dol-1 out sampling point; horizontal dashed line illustrates a
Dir019 criteria where relevant

Dol-2 Outlet Water Quality

For the Dol-2 drain, the pH values measured at the outlet fluctuated between 5.0 and 6.5 from 1999
to 2022. Electrical conductivity fluctuated mostly between 2500 and 7000 uS/cm between 1999
and 2010, then fell to values between 2000 and 3000 in 2010-2022. Iron concentrations rose from
2000 mg/L in 1999 to over 5000 mg/L in 2005, while sulfate concentrations rose from 6800 mg/L
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to 8500 mg/L over the same period. Afterwards, iron and sulfate concentrations decreased

gradually to values reaching approximately 100 and 2000 mg/L, respectively. Nickel

concentrations were up to 3.1 mg/L from 2000 to 2002, then gradually fell to values lower than

0.02 mg/L from 2011 to 2022. The same trend can be observed with zinc, which rose from

0.010 mg/L in 2000 to 0.65 mg/L in 2004, before falling back close to values lower than 0.02 mg/L.
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Figure C.6. Water quality from the Dol-2 out sampling point; horizontal dashed line illustrates a

Dir019 criteria where relevant

Dol-3 Outlet Water Quality

The pH at the Dol-3 outlet varied between 4 and 5.5 from 1999 to 2012, dropping to approximately

4 in 2004. Upon replacement of the dolomitic drain by the passive biological treatment system in

2012, the pH rose and stabilized between 6.0 and 6.5. Electrical conductivity at the effluent of this
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drain from variations between 1500-7000 uS/cm during 1999-2012 but decreased and stabilized
around 2800 pS/cm for the period 2012-2022-. Sulfate concentrations varied between 3500 and
7500 mg/L during 2002-2011 but decreased between 1300 and 3000 mg/L for the period 2012-
2022. Iron concentrations mostly varied between 1600 and 4200 mg/L during 1999-2011, before
dropping to values between 100 and 1000 mg/L after 2012 and onward. Nickel concentrations
peaked at approximately 8 mg/L in 2003, before gradually decreasing to values lower than
0.25 mg/L upon replacement of the drain in 2012. Zinc values fluctuated between 0.5 and 1.3 mg/L
during 1999-2012, before falling below 0.25 mg/L from 2012 onward.
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Figure C.7. Water quality from the Dol-3 out sampling point; vertical dashed line indicates
replacement of dolomitic drain by sulfato-reducing biological treatment system; horizontal

dashed line illustrates a Dir019 criteria where relevant
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DISCUSSION

Results show that water quality of interstitial water in the Lorraine tailings (PO-6) is generally
worse than those at the effluent sampling points Dol-1, Dol-2, and Dol-3. This is probably because
of the dolomitic drains that were able to increase pH and reduce the metal concentrations
(especially Dol-1 and Dol-2, Dol-3 being less efficient, hence justifying its replacement), at least
during the first years. Indeed, the dolomitic drains did gradually lose efficiency, due to secondary
precipitations that coated the dolomitic material’s surfaces (Robin Potvin et al, 2009).
Nevertheless, concentrations of Fe, SO4, Ni, and Zn increased during the first years following
CCBE installation, before decreasing to values lower than the initial concentrations, reaching
values below the Directive 019 criteria for Ni and Zn. Thus, the varying water quality at the
dolomitic drains outlets is a combination of the evolution of the tailings pore water quality and that
of the efficiency of the drains in improving water quality. The improvement of water quality could
also be partly due to dilution of contaminated interstitial water by cleaner water migrating through
the cover system; however, the hydrology of the tailings under the cover after reclamation was not
studied, thus the extent of the influence of this phenomenon on the improvement of water quality
is unclear.

The results of this study show that the CCBE seems to continue playing its role of slowing down
oxidation of residual sulfides, as it was demonstrated to achieve before (e.g., Dagenais, 2005;
Dagenais et al. 2005; Bussicre et al. 2009). However, monitoring results also suggest that other
factors appear to influence water quality several years after reclamation, increasing some of the
metal concentrations within the first years after reclamation, before decreasing down to lower
values than initially. This could be explained potentially by the reductive dissolution of some of
the secondary minerals within the oxidized top layer of the Lorraine tailings upon reclamation, as
well as by a change in the flow path following reclamation. One hypothesis to be verified is that
the northern part of the Lorraine site, where the water table is high enough to reach the oxidized
layer of the tailings, might have contributed more to the worsening of the water quality by seeing
more reductive dissolution of the secondary minerals present in this area compared to the south,
where the water table is lower. Recent results obtained upon reclamation of another oxidized acid-
generating site (Zhang et al. 2023) suggest that when the water table is low enough under the
oxidized layer, reductive dissolution of the accumulated secondary minerals does not seem to occur

significantly enough to affect water quality.
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To better understand the phenomena influencing water quality more than twenty years after
reclamation, other geochemical investigations are currently being carried out at Lorraine. Tailings
core samples were collected in 2021 from 4 boreholes positioned along a south-north transect. A
direct push sampling drill was used to continuously collect samples from the surface all through
the tailings, reaching the natural soil underneath, between 6 and 9 meters below surface. Chemical
(sulfur speciation, chemical composition, sequential extractions) and mineralogical (XRD,
automated SEM analyses) characterisations of these samples are currently being carried out on
samples taken at various levels along the drilling cores, focusing on the evolution of the secondary
minerals. Laboratory column tests are also underway to understand the evolution of tailings under
the cover and the quality of the water. In addition, extensive statistical analysis of the water quality
monitoring data will be performed to gain more insight into the geochemical controls on water

quality.
CONCLUSION

Post-reclamation monitoring of oxidized mine sites remains a challenge, particularly for the case
of abandoned mine sites that are under the responsibility of the government. Indeed, faced with
limited human and financial resources, it can be tempting to put more efforts on other abandoned
acid-generating sites to be reclaimed at the expense of the monitoring of reclaimed sites that are
less problematic upon reclamation. The example of the former Lorraine mine, in the Abitibi-
Témiscamingue region (Quebec), remains an edifying case study. This site contaminated by AMD
and abandoned for almost three decades was reclaimed by a CCBE between 1999 and 2000. A
water monitoring system has been implemented on the site using surface water sampling points
and piezometers, and effluents were sampled regularly since reclamation, but monitoring of the
water quality in piezometers ceased approximately 10 years after reclamation.

1. This article presents results of 23 years of site water monitoring. During these years, we observe
a progressive increase of pH which started around a value of 3 in 1999 and stabilized around 6.0-
6.51n2022. A decrease of iron, sulfate, nickel and zinc concentrations at the effluents was observed
upon reclamation. However, there was a transition period, within the first 5-10 years following
reclamation, where the water quality worsened, before concentrations decreased gradually to
values lower than initially. It is hypothesized that this transition period of worsened water quality

might be a result of partial dissolution of secondary minerals, which is currently being studied
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further. Now 24 years after reclamation, most water quality parameters comply with Quebec’s

Directive 019 and Canada’s Metal and Diamond Mining Effluent Regulations (MDMER, 2023).
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ANNEXE D SYNTHESE DES TRAITEMENTS STATISTIQUES DES DONNEES DE SUIVI DES EAUX

DU PUITS PO-6 (pH, CONDUCTIVITE, Fe, SO4, Ni ET Zn)

Tableau D. : Traitement statistiques des données de suivi des eaux du puits PO-6 (pH, Conductivité, Fe, SO4, Ni et Zn)

pH Conductivité électrique (uS/cm) S04 (mg/L)

Année X s n X s n X s n
1999 3.17 0.46 7 8001.43 552.94 7 11146.67 5161.27 6
2000 3.96 0.55 6 6145.00 817.89 6 5415.00 402.83 6
2001 3.81 0.57 6 8045.00 1891.77 6 7355.00 355.18 6
2002 4.05 0.32 5 9240.00 868.50 5 11029.84 1017.49 5
2003 3.37 0.19 4 7932.50 1395.02 4 13203.04 631.73 4
2004 3.57 0.21 5 4686.00 1730.93 5 13452.55 877.49 5
2005 3.46 0.34 2 11625.00 530.33 2 14100.00 2121.32 2
2006 4.01 0.40 2 6300.00 1979.90 2 13200.00 4242.64 2
2007 4.00 0.35 4 6937.50 512.14 4 6300.00 1272.79 2
2009 0 0 5370.00 339.41 2
2010 3.82 1.10 3 4881.33 566.13 3 4630.00 124.90 3
2025 5.74 0.24 3 1685.00 135.53 3 1680.77 284.45 3

Fe (mg/L) Ni (mg/L) Zn (mg/L)

X N n X N n X s n
1999 3050.00 388.59 6 9.37 1.80 6 0.28 0.05 6
2000 2386.67 187.79 6 8.15 0.88 6 0.31 0.04 6
2001 3376.67 302.10 6 10.36 0.82 6 0.47 0.05 6
2002 5424.00 576.39 5 941 1.16 5 0.81 0.08 5
2003 6647.50 461.69 4 7.11 0.42 4 1.06 0.14 4
2004 7054.00 485.37 5 5.16 1.08 5 0.82 0.26 5
2005 6850.00 1202.08 2 2.85 0.92 2 0.60 0.21 2
2006 5550.00 494.97 2 2.55 1.20 2 0.60 0.15 2
2007 3750.00 70.71 2 1.01 1 0.42 0.01 3
2009 2405.00 289.91 2 0.63 0.08 2 0.77 0.29 2
2010 1976.67 58.59 3 0.44 0.06 3 0.19 0.03 3
2025 243.33 67.47 3 0.09 0.079 3 0.033 0.00 3




267

ANNEXE E TENEUR EN EAU MASSIQUE ( W ), TENEUR EN EAU VOLUMIQUE ( © ), DEGRE DE
SATURATION (SR) AU DEMONTAGE DES COLONNES ROFC ET ROF

Tableau E : Tableau de valeurs : teneur en eau massique ( w ), teneur en eau volumique ( 0 ), degré de saturation (Sr) au démontage
des colonnes

Formules w=%W/100 ;0 =w x Gs x (1-n) ; Sr = 0/n
appliquées
. Profondeur

Matériau (?nel) (c?n) %W (fra::ion) m(()zflenl;ne n Gs Facteur 0 (m3?m3) (02)) Sr (-) (§/:)
ROFC

Silt (haut) 30 | 35 | 184 | o0.184 325 0380 | 2.800 | 1.736 | 0319 | 31.9 | 0.841 | 84.1

Silt (milieu) 55 | 60 | 203 | 0203 57.5 0.380 | 2.800 | 1.736 | 0352 | 352 | 0.927 | 927

Silt (bas) 75 | 80 | 192 | 0.192 77.5 0.380 | 2.800 | 1.736 | 0.333 | 33.3 | 0.877 | 87.7

Sable 107 | 110 | 10.6 | 0.106 1085 | 0360 | 2.700 | 1.728 | 0.183 | 183 | 0.509 | 50.9

Résidus 110 | 114 | 164 | 0.164 1120 | 0.400 | 3.100 | 1.860 | 0.305 | 30.5 | 0.763 | 76.3

Résidus 114 | 118 | 151 | 0.151 1160 | 0.400 | 3.100 | 1.860 | 0281 | 28.1 | 0.702 | 70.2

Résidus 118 | 120 | 162 | o0.162 119.0 | 0400 3.100 | 1.860 | 0301 | 30.1 | 0.753 | 753

Résidus 120 | 124 | 171 0.171 1220 | 0400 | 3.100 | 1.860 | 0318 | 31.8 | 0.795 | 79.5

Résidus 124 | 130 | 158 | 0.158 1270 | 0.400 | 3.100 | 1.860 | 0294 | 294 | 0.735 | 73.5
ROF

Résidus oxydés | 0 2 | 16 | 0016 1.0 0.400 | 3.100 | 1.860 | 0.030 | 3.0 | 0.074 | 74

Résidus part 2 4 | 32| 0032 3.0 0.400 | 3.100 | 1.860 | 0.060 | 6.0 | 0.149 | 14.9

oxydés

Résidus 4 8 | 46 | 0.046 6.0 0.400 | 3.100 | 1.860 | 0.086 | 8.6 | 0214 | 21.4

Résidus frais 8 10 | 46 | 0046 9.0 0.400 | 3.100 | 1.860 | 0.086 | 8.6 | 0.214 | 214

Résidus frais 10 | 14 | 54 | 0054 12.0 0.400 | 3.100 | 1.860 | 0.100 | 10.0 | 0.251 | 25.1

Résidus frais 14 | 20 | 45 | 0.045 17.0 0.400 | 3.100 | 1.860 | 0.084 | 84 | 0209 | 20.9





     2 Fe  S  2 ( s )   +   7  O  2 ( g ) +   2  H 2 O →     2 Fe  ( aq )  2 + 


           2  Fe  2 +  ( aq ) +   1 / 2 O 2 + 2  H + →     2  Fe  3 +  ( aq ) + H 2 O   #  ( 2 . 2 )


           3  Fe  3 +  ( aq ) +     3 H 2 O   →           Fe ( OH  3   )  ( s ) +   3  H +  ( aq ) # ( 2 . 3 )


       Fe  S 2  ( s ) +       14  Fe  3 +  ( aq ) + 8 H 2 O   →     15  Fe  2 +  ( aq ) +   2 SO  4   ( aq )  2 − +   16  H +  ( aq ) #  ( 2 . 4 )


       2 Fe  S 2  ( s ) +   15 / 4  O 2 +   7 / 2  H 2 O →         Fe ( OH ) 3  ( s ) +    H 2  SO 4  ( g ) #  ( 2 . 5 )


       2 Ca  CO  3    ( s )  ( calcite ) +    H 2  SO 4  ( g ) →       2 Ca  2 +  ( aq ) +   2 H  CO  3   − +    SO 4  2 −  ( aq ) #  ( 2 . 6 )


     CaMg     ( CO  3   ) 2  ( dolomite ) +  H 2  SO 4 →    Ca  2 + +  Mg  2 + +   2 H  CO  3   − +  SO 4  2 − #  ( 2 . 7 )


     CaMg     ( CO  3   ) 2  ( dolomite ) +  H 2  SO 4 →    Ca  2 + +  Mg  2 + +   2 H  CO  3   − +  SO 4  2 − #  ( 2 . 7 )


      Fe  1 − x   S +  ( 2 −  x 2 )  O 2 + x  H 2 O   →  ( 1 − x )   


      Fe  1 − x   S   +      ( 8 − 2 x )  Fe  3 +   +   4  H 2 O     →    ( 9 − 3 x )  Fe  2 +   +    SO 4  2 −   +   8  H + #  ( 2 . 9 )


     ZnS +  1 2    O 2 +     2 H +   →    Zn  2 + + S +  H 2 O #  ( 2 . 10 )


     PbS + 2    O 2   →    Pb  2 + + S +    SO 4  2 − #  ( 2 . 11 )


     PbS + 2    O 2   →    Pb  2 + + S +    SO 4  2 − #  ( 2 . 11 )


    C  U   =     D 60    D 10                                                                                                                                                                                                                                                                                                   ( 3 . 1 )


    Q  n o r m


    Q  n o r m  


    Q  n o r m =               ∑  i = 1  n    C  i ×   V  i                    M  r é s i d u s                                                                                                            ( 5 . 1 )


    Q  norm


    C  i


    V  i


    M  r é s i d u s


    F l u x  p é r i o d e  ( p e n t e ) =   Q n o r m    (   t  f i n ) − Q n o r m    (   t  d é b u t )    t  f i n   −   t  d é b u t                                                                         ( 5 . 2 )          


  R é d u c t i o n    ( % ) =  ( 1 −   Q n o r m ,   R O F C      Q n o r m , R O F ) X   100                                                                                                                           ( 5 . 3 )


  Q n o r m , R O F C   :  


  Q n o r m , R O F   :  

