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RÉSUMÉ 

Au Québec, la géologie diversifiée et riche en ressources minérales est à la base d’une industrie 

minière vigoureuse qui a un impact bénéfique pour l’économie de la province. Mais l’industrie 

minière est également à l’origine de défis environnementaux, notamment ceux en lien avec les 

rejets miniers. Les gisements exploités dans la province sont souvent associés à des formations 

géologiques contenant des sulfures, comme la pyrite et la pyrrhotite, courants dans les roches 

volcaniques et métamorphiques des provinces géologiques comme la province du Supérieur en 

Abitibi. Ces minéraux régulièrement présents dans les rejets, lorsqu’ils sont exposés à l’air et à 

l’eau, s’oxydent et produisent du drainage minier acide (DMA). La gestion des stériles et des 

résidus miniers au Québec représente un enjeu crucial pour concilier l’exploitation des ressources 

minérales et l’environnement, particulièrement lorsque ceux-ci ont un potentiel à générer du DMA.  

Dans des conditions climatiques relativement humides, le contrôle du DMA repose sur le contrôle 

de la disponibilité de l’oxygène. Une des façons de contrôler les flux d’oxygène est de construire 

une couverture avec effets de barrières capillaires (CEBC) par-dessus les résidus. La CEBC est 

conçue pour maintenir la couche de rétention d’humidité à un degré de saturation élevé (Sr > 85%) 

ce qui permet de contrôler les flux d’oxygène et ainsi prévenir le DMA. Cependant, un des 

principaux défis à l’utilisation des CEBC réside dans l’approvisionnement économique en 

matériaux naturels ayant les propriétés appropriées. En réponse à ce défi, les entreprises minières 

s’orientent de plus en plus vers l’utilisation des matériaux miniers à faible génération d’acide ou 

peu réactifs comme matériaux de recouvrement (CEBC) dans une optique d’économie circulaire. 

Néanmoins, des incertitudes demeurent concernant la géochimie des eaux de lixiviation issues 

d’une CEBC composée des matériaux miniers peu réactifs.  

L’objectif général de cette étude est d’évaluer la possibilité d'utiliser des résidus miniers à faible 

teneur en sulfure (≈1% de soufre) comme une couche de rétention d’humidité (CRH) (=Sr > 85%) 

dans une CEBC, malgré un potentiel de génération d’acide incertain (RPN : ratio potentiel 

neutralisant < 2). Plus spécifiquement, l’étude vise à évaluer leur risque de générer des 

contaminants à long terme lorsqu'ils sont exposés à des conditions naturelles ou lorsqu'ils sont 

intégrés dans une CEBC. En outre, l'étude examine l'option d'ajouter du calcaire aux résidus 

miniers pour améliorer leur comportement géochimique, dans une CEBC ou non. Le projet de 

recherche a d’abord caractérisé les principales propriétés physiques, hydrogéologiques, chimiques 



vi 

 

et minéralogiques des matériaux testés. Ensuite, des essais en colonne ont été réalisés avec chaque 

matériau utilisé dans les CEBC testés afin d'évaluer leur comportement hydrogéochimique de façon 

séparée. De grands essais en colonne ont été utilisés pour tester le comportement 

hydrogéochimique d'une CEBC composée entièrement de matériaux miniers, avec des résidus 

amendés ou non amendés comme CRH et des stériles non générateurs d'acide comme couche de 

bris capillaire (CBL). Les colonnes ont été instrumentées et surveillées pendant 10 cycles (252 

jours). La modélisation numérique du transport réactif à l'aide de MIN3P (Mayer, 2000) a été 

utilisée pour reproduire le comportement hydrogéochimique des matériaux seuls et lorsqu'ils sont 

utilisés en tant que couches dans une CEBC. Les modèles numériques calibrés ont ensuite été 

utilisés pour établir des prédictions à long terme (500 ans). Ce projet de recherche a été inspiré par 

une étude de cas, la mine Canadian Malartic (CM).  

Les travaux de caractérisation des matériaux montrent que les résidus de la mine Canadian Malartic 

contiennent 2% de pyrite avec un potentiel incertain de génération d’acide (RPN de 1,2). Les 

stériles ne sont pas générateurs d’acide (RPN = 5,4). L’ajout d’un amendement calcaire a permis 

de bouger les résidus dans la zone non potentiellement génératrice d’acide, en augmentant leur 

RPN à 3,4. Les propriétés hydrogéologiques des matériaux testés sont similaires à celles trouvées 

dans la littérature pour les résidus, résidus amendés et les stériles et sont appropriées comme 

matériaux d’une CEBC. Ces résidus à faible teneur en sulfure ont une valeur de conductivité 

hydraulique saturée (ksat) de l'ordre de 10-5 cm/s et une valeur d’entrée d’air, AEV de 1,5 m d'eau; 

ces valeurs sont similaires aux valeurs des matériaux utilisés dans le passé dans des CEBC 

efficaces. Les stériles testés dans cette étude ont de propriétés hydrogéologiques typiques de celles 

attendues pour les couches de matériaux grossiers d'une CEBC, avec une valeur ksat élevée (10-2 

cm/s) et une faible capacité de rétention d'eau (AEV = 0,004 m d'eau). Des simulations 

hydrogéochimiques ont aussi été réalisées au moyen du code MIN3P (Mayer et al., 2002). La 

première étape de la modélisation a été de calibrer les modèles numériques pour les colonnes 

témoins, en ajustant certains paramètres en fonction des résultats de laboratoire. Une fois que les 

modèles reproduisent les tendances générales observées au laboratoire, les mêmes paramètres ont 

été employés pour simuler le comportement hydrogéochimique des CEBC composés des mêmes 

matériaux. Les modèles numériques calibrés ont ensuite été utilisés pour établir des prédictions à 

long terme (500 ans). Les résultats de simulation numérique du comportement hydrogéochimique 

des résidus à faible teneur en sulfures et les résidus amendés seuls et lorsque utilisés comme couche 
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de rétention d’humidité dans une CEBC montrent que le modèle de transport réactif MIN3P peut 

reproduire le comportement géochimique observé au laboratoire. Les résultats indiquent que les 

rejets seuls ou combinés ne génèrent pas de contaminants à court terme mais génèrent tout de même 

des sulfates indiquant que les minéraux sulfureux s’oxydent. Les prédictions à long terme (500 ans) 

montrent que les résidus seuls contenant 2 % de pyrite peuvent produire un drainage minier acide 

(DMA) lorsqu'ils sont exposés à des conditions de laboratoire. L’utilisation des résidus faiblement 

générateur d’acide comme couche de rétention d’humidité permet de mieux contrôler l’acidité 

(pH=6,5-7), de limiter la réactivité de la pyrite et de réduire la mobilité de contaminants. L’ajout 

d’un amendement calcaire permet de stabiliser le pH (7-8) par rapport aux résidus seuls, bien que 

ce scénario demeure insuffisant pour limiter totalement l’oxydation de la pyrite, même si elle est 

ralentie. L’utilisation de résidus à faible teneur en sulfure amendés avec du calcaire comme CRH 

dans une CEBC est le scénario le plus efficace. Ce scénario réduit significativement le risque de 

génération de DMA grâce à une saturation élevée qui réduit l'oxygène disponible pour l'oxydation 

de la pyrite, tandis que calcaire neutralise toute acidité générée, garantissant un pH neutre et stable 

à long terme. En résumé, en conditions de laboratoire, les rejets testés ayant un potentiel incertain 

de génération d’acide peuvent être utilisés comme CRH sans générer de quantité significative de 

contaminant. Pour réduire le risque, un ajout d’amendement calcaire est une alternative 

intéressante. 
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ABSTRACT 

In Quebec, the diverse geology and abundant mineral resources underpin a robust mining industry 

that has a beneficial impact on the province’s economy. However, the mining industry also presents 

environmental challenges, particularly those related to mine waste. The ore deposits exploited in 

the province are often associated with geological formations containing sulfides, such as pyrite and 

pyrrhotite, common in volcanic and metamorphic rocks in geological provinces like the Superior 

province in Abitibi. These minerals are frequently found in mine waste and, when exposed to air 

and water, oxidize and produce acid mine drainage (AMD). Managing mine tailings and waste in 

Quebec is a crucial issue to balance mineral resource exploitation with environmental protection, 

especially when there is potential for AMD generation. 

In relatively humid climatic conditions, AMD control relies on limiting oxygen availability. One 

way to control oxygen flux is by constructing a cover with a capillary barrier effect (CCBE) over 

the tailings. The CCBE is designed to maintain the moisture retention layer at a high degree of 

saturation (Sr > 85%), effectively controlling oxygen fluxes and preventing AMD. However, one 

of the main challenges in using CCBEs is the economic procurement of natural materials with 

appropriate properties. In response, mining companies are increasingly turning to low-acid-

generating or non-reactive mine materials as CCBE cover materials, aligning with circular 

economy principles. Nevertheless, uncertainties remain regarding the geochemistry of leachates 

from a CCBE composed of minimally reactive materials. 

The general objective of this study is to evaluate the feasibility of using low-sulfide (≈1% sulfur) 

mine tailings as a moisture retention layer (MRL) (Sr > 85%) in a CCBE, despite an uncertain acid-

generation potential (NPR: Neutralization potential ratio < 2). Specifically, the study aims to assess 

their long-term risk of generating contaminants under natural conditions or when integrated into a 

CCBE. Additionally, the study explores the option of adding limestone to the tailings to improve 

their geochemical behavior, either within a CCBE or on their own. 

The research project first characterized the primary physical, hydrogeological, chemical, and 

mineralogical properties of the tested materials. Column tests were then conducted with each 

material used in the tested CCBEs to independently evaluate their hydrogeochemical behavior. 

Large column experiments were used to test the hydrogeochemical behavior of a CCBE composed 

entirely of mine materials, with amended or unamended tailings as the MRL and non-acid-
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generating waste rock as the capillary break layer (CBL). The columns were instrumented and 

monitored over 10 cycles (252 days). Numerical reactive transport modeling using MIN3P (Mayer, 

2000) was employed to replicate the hydrogeochemical behavior of the materials both 

independently and as CCBE layers. The calibrated numerical models were then used to make long-

term predictions (500 years). This research project was inspired by a case study at the Canadian 

Malartic (CM) mine. 

The material characterization results show that the Canadian Malartic mine tailings contain 2% 

pyrite with an uncertain acid-generation potential (NPR = 1,2). The waste rock is non-acid-

generating (NPR = 5,4). Adding a limestone amendment shifted the tailings into the non-potentially 

acid-generating zone, raising their NPR to 3,4. The tested materials’ hydrogeological properties 

are similar to those found in the literature for tailings, amended tailings, and waste rock, and are 

suitable for use in a CCBE. The low-sulfide tailings have a saturated hydraulic conductivity (ksat) 

of approximately 10⁻⁵ cm/s and an air-entry value (AEV) of 1,5 m; these values are comparable to 

materials successfully used in existing CCBEs. The waste rock tested in this study exhibits typical 

hydrogeological properties expected for coarse materials in a CCBE, with high ksat (10⁻² cm/s) and 

low water retention capacity (AEV = 0,004 m). 

Hydrogeochemical simulations were also conducted using the MIN3P code (Mayer et al., 2002). 

The first modeling step involved calibrating numerical models for control columns by adjusting 

parameters based on laboratory results. Once the models reproduced general laboratory trends, the 

same parameters were used to simulate the hydrogeochemical behavior of CCBEs made from the 

same materials. The calibrated models were then used to make long-term predictions (500 years). 

The simulation results of the hydrogeochemical behavior of low-sulfide tailings and amended 

tailings, both independently and as a moisture retention layer in a CCBE, demonstrate that the 

MIN3P reactive transport model could replicate the laboratory-observed geochemical behavior. 

The results indicate that the waste materials alone or combined do not generate significant 

contaminants in the short term but still produce sulfates, indicating oxidation of sulfide minerals. 

Long-term predictions (500 years) show that tailings containing 2% pyrite can generate AMD when 

exposed under laboratory conditions. Using low-acid-generating tailings as an MRL helps better 

control acidity (pH = 6,5–7), limit pyrite reactivity, and reduce contaminant mobility. Adding a 
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limestone amendment stabilizes the pH (7–8) compared to unamended tailings, although this 

scenario is still insufficient to completely prevent pyrite oxidation, even if the process is slowed. 

The use of low-sulfide, limestone-amended tailings as an MRL in a CCBE is the most effective 

scenario. This configuration significantly reduces the risk of AMD generation by maintaining high 

saturation levels that limit oxygen availability for pyrite oxidation, while the limestone neutralizes 

any acid generated, ensuring a neutral and stable pH over the long term. In summary, under 

laboratory conditions, the tested waste materials with uncertain acid-generation potential can be 

used as an MRL without producing significant contaminants. Adding a limestone amendment is a 

promising alternative to further reduce risks. 
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CHAPITRE 1 INTRODUCTION 

1.1 Contexte général 

Les activités minières génèrent des quantités importantes de rejets, principalement sous forme de 

roches stériles et de résidus miniers. Les roches stériles sont des matériaux grossiers excavés pour 

atteindre la zone minéralisée, tandis que les résidus miniers sont des matériaux fins issus du 

concassage et du traitement du minerai afin d’en extraire les composantes économiquement 

exploitables. La gestion de ces matériaux repose sur leur entreposage dans des zones spécialement 

aménagées : les haldes à stériles pour les roches stériles et les parcs à résidus pour les résidus 

miniers. Ces aires de stockage doivent être conçues de manière à garantir une stabilité chimique, 

physique et environnementale à court, moyen et long termes, tout en respectant les exigences 

réglementaires et en répondant aux attentes sociétales en matière de durabilité et de responsabilité 

environnementale (Aubertin et Chapuis, 1991; Aubertin et al., 2002). Un des principaux défis liés 

à ces rejets est le drainage minier acide (DMA), un phénomène qui peut survenir dans toute 

exploitation de gisements contenant des minéraux sulfureux. Lorsque des rejets contenant des 

sulfures, tels que la pyrite (FeS₂), la pyrrhotite (FexS(1-x)) et l’arsénopyrite (FeAsS), sont exposés 

à des conditions atmosphériques favorisant leur oxydation, leur stabilité chimique peut être 

compromise, ce qui les rend potentiellement générateurs de DMA (Nordstrom et Alpers, 1999; 

Blowes et al., 2014). Cette oxydation produit des lixiviats acides riches en métaux, posant des 

risques environnementaux majeurs.  

Le drainage minier acide (DMA) est un défi environnemental qui, bien que reconnu dès le XIXe 

siècle, n’a véritablement capté l’attention des scientifiques qu’à partir des années 1950, lorsque les 

mécanismes géochimiques responsables, comme l’oxydation des sulfures, ont été mieux compris. 

Au fil des décennies, alors que l’industrie minière se développait et que les impacts sur les 

écosystèmes devenaient de plus en plus évidents, le DMA est devenu un enjeu majeur pour les 

acteurs de l’industrie minière, incitant au développement de solutions innovantes et durables. Les 

années 1980 et 1990 ont marqué un tournant, avec une prise de conscience collective et 

l’émergence de stratégies pour contrôler ce phénomène, notamment à travers le développement des 

systèmes de recouvrement.  
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Ainsi, pour faire face à cette problématique du DMA, des systèmes de recouvrement ont été 

développés afin de contrôler les deux facteurs essentiels à la génération d’acide: l’infiltration de 

l’eau et la diffusion de l’oxygène. Ces systèmes visent à garantir une qualité de l’eau conforme aux 

normes environnementales en vigueur et à maintenir les sites miniers dans un état respectant les 

exigences en matière de santé, de sécurité et d’environnement. La prévention efficace du DMA 

repose sur la réduction de la disponibilité des deux éléments clés nécessaires à l’oxydation des 

sulfures : l’oxygène et l’eau. En limitant leur accès aux matériaux réactifs grâce à des 

recouvrements adaptés, il est possible de minimiser l’oxydation des minéraux sulfureux, de réduire 

le risque de production d’acide et de garantir la stabilité à long terme des infrastructures 

d’entreposage des rejets miniers.  

La génération du drainage minier acide (DMA) est un processus complexe qui dépend de la 

pétrologie, la minéralogie, la géologie structurale, la géomorphologie, l’écoulement des eaux de 

surface, l’hydrogéologie des eaux souterraines, le climat, et l’activité bactérienne (Nordstrom, 

2011). La formation du DMA provient de l’oxydation des minéraux sulfureux lorsqu’ils sont 

exposés à l’eau météorique et à l’oxygène atmosphérique. Le DMA présente généralement un pH 

compris entre 2 et 6 avec une abondance des ions sulfates et des concentrations élevées en métaux 

dissous (Jambor, 1994). Les concentrations des métaux libérés sont contrôlées par la minéralogie 

du gisement, le taux d’oxydation des minéraux sulfureux et la proportion des minéraux 

neutralisants. Dans le cas de résidus miniers riches en minéraux neutralisants comme les 

carbonates, un ensemble de réactions de neutralisation est produit pour augmenter le pH, ce qui a 

pour effet de réduire la mobilité des métaux dissous en favorisant la précipitation minérale (Plante 

et al., 2021) 

La figure 1.1 représente les différents processus hydrogéologiques et géochimiques observés dans 

un profil d’un parc à résidus générateur d’acide, situé dans des conditions climatiques humides. 

Les variations du niveau de la nappe phréatique entraînent des degrés de saturation qui varient de 

la surface vers la profondeur, formant ainsi deux zones différentes; une zone non saturée en surface 

et une zone entièrement saturée située sous la surface de la frange capillaire. 

La variation du degré de saturation facilite la migration de l’oxygène atmosphérique du sommet à 

travers la zone non saturée vers le bas, atteignant ainsi les résidus. L’évolution des processus 

hydrogéologiques s’accompagnent de l’évolution géochimique de l’eau interstitielle dans les 
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résidus. L’oxydation des minéraux sulfureux dans le front d’oxydation libère des ions H+ et des 

concentrations élevées de métaux dissous. La migration des eaux acides engendre une série de 

réactions de neutralisation qui tamponnent le pH de l’eau interstitielle (Blowes et Jambor, 1990; 

Lindsay et al., 2015). Ces réactions de neutralisation libèrent principalement des éléments dissous 

tels que le Ca, Mg, Al, K, H4SiO4, etc., qui réagissent avec les produits de l’oxydation des sulfures, 

pouvant favoriser la précipitation des minéraux secondaires (Blowes et al., 1991). L’épuisement 

des sulfures et des carbonates dans les résidus peu profonds permet à l’oxygène de migrer sous la 

surface jusqu’à atteindre les résidus plus profonds.  

 

Figure 1.1: Modèle conceptuel décrivant les processus hydrogéologiques et géochimiques dans 

les parcs à résidus générateurs de DMA (Plante et al., 2021). 

1.1.1 Les réactions d’oxydation des minéraux sulfureux  

Les minéraux sulfureux dominants dans les résidus miniers sont principalement la pyrite et la 

pyrrhotite (Jambor, 1994). Bien que d’autres minéraux sulfureux tels que l’arsénopyrite (FeAsS), 

la sphalérite (Zn, Fe) S), la chalcopyrite (CuFeS2) et la galène (PbS) soient également fréquemment 

présents, leur contribution à la formation du drainage minier acide est moindre. Ces minéraux sont 

toutefois importants en tant que sources potentielles de contamination en métaux dans le DMA ou 

dans le drainage neutre contaminé (DNC). Bien que le drainage minier acide soit le problème 

environnemental le plus dévastateur associé aux résidus miniers contenant des sulfures, le DNC 
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peut également avoir des impacts non négligeables sur l’environnement. En effet, la libération et 

le transport des éléments tels que Arsenic (As), Cadmium (Cd), Cobalt (Co), Nickel (Ni), 

Manganèse (Mn), Plomb (Pb), Zinc (Zn), Antimoine (Sb) et Molybdène (Mo), dans des conditions 

de pH neutre a été reconnu comme un problème environnemental potentiel dans de nombreux 

contextes miniers (Nicholson, 2004). 

1.1.1.1 L’oxydation de la pyrite  

La pyrite est le minéral le plus communément associé aux métaux de base et d’or. L'oxydation de 

la pyrite est un processus qui peut se faire par trois mécanismes: chimique, biochimique, et par des 

interactions galvaniques (Chopard et al., 2017). L’oxydation de la pyrite a fait l’objet de plusieurs 

recherches (Moses et al., 1987; Ritcey, 1989; Morin et Hutt, 1994; Nicholson, 1994; Ritchie, 1994; 

Scharer et al., 1994; Bonnissel-Gissinger et al., 1998; Nordstrom et Alpers, 1999; Blowes et al., 

2003). On présente dans ce qui suit un résumé simplifié du processus. 

Lorsque le pH est près de la neutralité, l’oxydation de la pyrite par l’oxygène produit une mole de 

Fe2+, deux moles de l’ion sulfates (SO4
2-) et deux moles de H+ pour chaque mole de pyrite selon la 

réaction suivante (équation 1.1) (Nordstrom et Alpers, 1999): 

𝐹𝑒𝑆2(𝑠) +
7
2⁄ 𝑂2 + 𝐻2𝑂 → 𝐹𝑒2+ + 2𝑆𝑂4

2− + 2𝐻+ (1.1) 

Le processus d’oxydation du soufre implique une série de réactions intermédiaires au cours 

desquelles un certain nombre de composés se forment tels que le soufre natif (S0), les sulfites 

(SO3
2-) et les thiosulfates (S2O3

2-, S4O6
2-, S3O6

2-) (Goldhaber, 1983; Jambor, 1994). 

Le fer ferreux (Fe2+) libéré par l'oxydation directe de la pyrite peut être oxydé en fer ferrique (Fe3+) 

à toutes les plages de valeurs de pH, comme indiqué dans la réaction ci-dessous (équation 1.2) :  

𝐹𝑒2+ + 1 4⁄ 𝑂2 +𝐻
+ → 𝐹𝑒3+ 1 2⁄ 𝐻2𝑂 (1.2) 

Le fer ferrique (Fe3+) peut être hydrolysé et précipité sous forme d’oxyhydroxyde de fer Fe (OH)3(s) 

à condition que le pH soit suffisamment élevé (équation 1.3) : 

𝐹𝑒3+ + 3𝐻2𝑂 ↔ 𝐹𝑒(𝑂𝐻)3 + 3𝐻
+ (1.3) 

La réaction globale est exprimée comme la suivante (équation 1.4) : 

𝐹𝑒𝑆2 +
15

4⁄ 𝑂2 +
7
2⁄ 𝐻2𝑂 → 𝐹𝑒(𝑂𝐻)3 + 2𝑆𝑂4

2− + 4𝐻+ (1.4) 
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Dans des conditions de faible pH, le fer ferrique (Fe3+) produit par l’oxydation du fer ferreux (Fe2+) 

peut également réagir avec la pyrite (équation 1.5). Cette réaction indirecte peut s’exprimer comme 

suit (Moses et al., 1987) : 

𝐹𝑒𝑆2 + 14𝐹𝑒
3+ + 8𝐻2𝑂 → 15𝐹𝑒2++ 2𝑆𝑂4

2− + 16𝐻+ (1.5) 

L’oxydation de la pyrite par le fer ferrique est intimement contrôlée par le pH (Figure 1.2). Lorsque 

le pH augmente, le rôle du Fe3+ dans l'oxydation de la pyrite devient moins important, 

principalement en raison de la faible solubilité du Fe3+ (Nordstrom et Alpers, 1999). 

Simultanément, le taux d'oxydation de la pyrite par l'oxygène augmente proportionnellement à 

l’augmentation du pH (Nicholson, 1994). 

 

 

Figure 1.2: Étapes de la formation du drainage minier acide par l'oxydation de la pyrite (tiré de 

Aubertin et al.,2002) 

Outre la pyrite, d’autres minéraux sulfureux tels que la pyrrhotite, l’arsénopyrite, la galène, la 

sphalérite et la chalcopyrite peuvent s’oxyder par l’oxygène ou par le fer ferrique (Fe3+). Les 

réactions d’oxydation de ces minéraux peuvent être décrites par les équations (équations 1.6, 1.7, 

1.8, 1.9 et 1.10) (Rimstidt et al., 1994) : 

Fe(1−x)S(pyrrhotite) + (8 − 2x)Fe
3+ + 4H2O → (9 − 3x)Fe2+ + SO4

2− + 8H+ (1.6) 
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FeAsS(Arsénopyrite) + 13Fe
3+ + 8H2O → 14Fe2+ + H3As4

0 + SO4
2− + 13H+ (1.7) 

PbS(galène) + 8Fe
3+ + 4H2O → 8H+ + Pb2++SO4

2− + 8Fe2+ (1.8) 

ZnS(sphalérite) + 8Fe
3+ + 4H2O → 8H+ + Zn2++SO4

2− + 8Fe2+ (1.9) 

CuFeS(chalcopyrite) + 16Fe
3+ + 8H2O → 16H+ + Cu2++2SO4

2− + 17Fe2+ (1.10) 

1.1.1.2 L’oxydation par la catalyse bactérienne 

L’oxydation des minéraux sulfureux et du fer ferreux (Fe2+) est catalysée par les bactéries (Mills, 

1999), notamment Acidithiobacillus, Thiobacillus et Leptospirillum ferroxydants. Leur présence 

favorise l’augmentation du taux d’oxydation, ce qui limite la formation des minéraux secondaires 

contenant le soufre élémentaire issus de l’oxydation des minéraux sulfureux (exemple : oxydation 

de la pyrrhotite (équation 1.11). 

Fe(1−x)S(s) + 2(1 − x)H
+ → (1 − x)Fe2+ + (1 − x)H2S + xS

0 (1.11) 

Les bactéries neutrophiles (5.5> pH >8.5), telles que Thiobacillus, et les acidophiles (pH < 3), 

comme Acidithiobacillus thiooxydans, peuvent oxyder le soufre dans des contextes du drainage 

minier, respectivement, à des pH neutres et acides (Blowes et al., 1998; Benner et al., 2000; Lindsay 

et al., 2011). Ce processus biochimique implique l’oxydation des composés intermédiaires du 

soufre (S2, S0, S2O3
2- et d’autres), qui servent de source d’énergie pour les bactéries (Gould et 

Kapoor, 2003). 

Les bactéries ferroxydantes telles que Acidithiobacillus ferrooxidans (anciennement Thiobacillus 

ferroxidans) sont capables de tirer l’énergie en oxydant des composés sulfurés intermédiaires 

comme les thiosulfates; ces bactéries peuvent également catalyser l’oxydation du fer ferreux (Fe2+) 

en fer ferrique (Fe3+) (Singer et Stumm, 1970; Nicholson, 1994). À pH acide, les bactéries peuvent 

oxyder le Fe2+ jusqu’à 105 fois plus vite que l’oxydation par le processus abiotique (Nordstrom, 

2003). 

1.1.2 Les minéraux neutralisants et les minéraux secondaires 

La dissolution des minéraux neutralisants est un processus crucial dans la cinétique de génération 

du DMA. Elle a pour effet d’augmenter le pH des eaux interstitielles, contrôler le taux d’oxydation 
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des minéraux sulfureux, ainsi que réduire la mobilité des métaux en raison de leur faible solubilité 

à un pH élevé (Holmström et al., 1999). 

L’acidité produite par l’oxydation des sulfures est neutralisée par la dissolution des carbonates, des 

oxyhydroxydes et des minéraux silicatés (Blowes et Ptacek, 1994; Blowes et al., 2014). La 

composition minéralogique des résidus détermine les minéraux impliqués dans la neutralisation de 

l’acidité. 

Plusieurs modèles conceptuels, basés sur des essais expérimentaux et des observations de terrain, 

ont été proposés pour comprendre le processus de neutralisation de l’acidité en fonction du pH des 

eaux interstitielles (Morin et al., 1988; Blowes et Ptacek, 1994; Jurjovec et al., 2002). Ces modèles 

ont mis en évidence le rôle des carbonates et des oxyhydroxydes dans le processus de 

neutralisation, et ont montré que le pH est tamponné par une séquence de réactions de dissolution-

précipitation. Cette séquence consiste en la dissolution de la calcite (CaCO3), de la sidérite 

(FeCO3), des hydroxydes d’Al (gibbsite : Al (OH)3), des hydroxydes de Fer (Fe (OH)3) et des 

silicates. 

1.1.2.1 La dissolution des minéraux carbonatés 

La calcite est le minéral carbonaté le plus rencontré dans les résidus miniers. Elle présente une 

solubilité élevée d’environ 4.5×109 [-], par conséquent, elle a un pouvoir élevé de neutralisation. 

La dissolution de la calcite permet de maintenir le pH de l’eau interstitielle près de la neutralité 

(au-dessus de 5.5), pourvu qu’il y ait une teneur suffisante de calcite dans les résidus et que la 

vitesse d’écoulement des eaux soit lente par rapport à la réaction de dissolution. 

En absence de l’oxygène, par exemple sous le niveau de la nappe phréatique, la dissolution de la 

calcite se fait selon la réaction suivante (équation 1.12) : 

CaCO3(calcite) + H
+ ↔ Ca2+ + HCO3

− (1.12) 

Dans un système ouvert, la neutralisation de l’acidité par la dissolution de la calcite peut s’exprimer 

selon la réaction suivante (équation 1.13): 

CaCO3(calcite) + CO2 + H2O ↔ Ca2+ + 2HCO3
− (1.13) 

Le taux de dissolution des minéraux neutralisants dépend de plusieurs paramètres, tels que le pH, 

la température, la composition minéralogique, et l’oxydation des ions en solution. Lorsque le pH 
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de la solution est au-dessus de 6.3, la réaction de la dissolution de la calcite s’écrit selon l’équation 

(1.12). En revanche, si le pH de la solution est inferieur 6.3, la dissolution s’effectue selon la 

réaction suivante (équation 1.14) : 

CaCO3(Calcite) + 2H
+ ↔ Ca2+ + H2CO3 (1.14) 

La neutralisation du drainage minier acide par la dissolution de la calcite se traduit par la réaction 

suivante (équation 1.15): 

2CaCO3(s)(Calcite) + H2SO4 → 2Ca
2+ + 2HCO3

− + SO4
2− (1.15) 

D’autres minéraux carbonatés comme la dolomite CaMg(CO3)2 et l’ankérite Ca(Fe, Mg, 

Mn)(CO3)2 peuvent neutraliser le DMA. Ces deux minéraux permettent de maintenir le pH des 

eaux interstitielles à des valeurs pouvant atteindre 8 (Blowes et al., 1998; Lindsay et al., 2009). 

La dissolution de la dolomite et de l’ankérite est respectivement exprimée selon les équations 

suivantes (équations 1.16 et 1.17) : 

CaMg(Co3)2(Dolomite) + 2H
+ ↔ Ca2+ +Mg2+ + 2HCO3

− (1.16) 

Ca(Fe,Mg)(Co3)2(Ankérite) + 2H
+ ↔ Ca2+ + (Fe2+, Mg2+) + 2HCO3

− (1.17) 

La calcite est le premier minéral à neutraliser l’acidité en raison de sa solubilité élevée. En 

revanche, le pouvoir neutralisant des autres minéraux neutralisants est faible en raison de leur faible 

solubilité. 

L’épuisement des carbonates primaires (calcite, dolomite et ankérite) entraînera la diminution du 

pH des eaux interstitielles, jusqu’à atteindre le prochain plateau de pH, où l’équilibre avec un 

minéral ayant une solubilité plus faible (ex. oxyhydroxydes) se formera (Blowes et Ptacek, 1994). 

1.1.2.2 La neutralisation par la dissolution des oxyhydroxydes  

Les oxyhydroxydes sont des phases minérales qui s’accumulent dans les résidus miniers suite à 

l’oxydation des sulfures et la dissolution des minéraux aluminosilicatés (Blowes et al., 1991; 

Jurjovec et al., 2002). L’équilibre de ces minéraux produit des plateaux de pH d’environ 4 pour les 

oxyhydroxydes d’Al (Al(OH)3) et 3 pour les oxyhydroxydes de Fe (Fe(OH)3) (Blowes et Ptacek, 

1994). L’oxydation des sulfures engendre des concentrations élevées de fer dissous, tandis que la 

présence et la dissolution des minéraux aluminosilicatés apportent de l’aluminium au milieu. Ceci 
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conduit à la précipitation des oxyhydroxydes d’aluminium (gibbsite) et de fer (Fe(OH)3) dans la 

zone d’oxydation. Lorsque les eaux acides migrent en profondeur, l’acidité est  neutralisée par les 

carbonates restants (Moncur et al., 2005). Après l’épuisement des carbonates, la dissolution de la 

gibbsite et les hydroxydes de fer (Fe (OH)3) dans des conditions acides peut contribuer à la 

neutralisation de l’acidité, respectivement, selon les équations suivantes (équations 1.18 et 1.19) :  

Al(OH)3(s) + 3H
+ ↔ Al3+ + 3H2O (1.18) 

Fe(OH)3(s) + 3H
+ ↔ Fe2+ + 3H2O (1.19) 

1.1.2.3 La dissolution des minéraux aluminosilicatés 

À la suite de l’épuisement des carbonates et des oxyhydroxydes rapidement solubles, la dissolution 

des silicates peut contribuer à la neutralisation de l’acidité (Jambor et al., 2002). La dissolution des 

aluminosilicates est lente, par conséquent, ces réactions sont cinétiquement limitées et sont à 

l’origine des concentrations élevées en Al, et en silicium (Si) dans les eaux interstitielles (Jambor 

et al., 2002; Jurjovec et al., 2002). La réaction de dissolution des minéraux aluminosilicatés peut 

être congruente ou incongruente. Dans la réaction congruente, une phase solide se transforme en 

éléments solubles (équation 1.20) tandis que la réaction incongruente correspond à la dissolution 

des silicates, ou une phase solide se transforme en une autre phase solide (équation 1.21).  

CaAl2Si2O8(anorthite) + 2H
+ + 6H2O → Ca2+ + 2Al3+ + 2H4SiO4 + 6OH

− (1.20) 

CaAl2Si2O8(anorthite) + 2H
+ + H2O → Ca2+ + Al2Si2O5(OH)4 (1.21) 

1.1.2.4 La formation des minéraux secondaires 

Au fur et à mesure que les résidus s’oxydent, les réactions entre les produits dissous de l’oxydation 

des sulfures, ainsi qu’entre les espèces dissoutes et les résidus, conduisent à la formation d’une 

séquence de minéraux secondaires. Ces minéraux secondaires s’accumulent à la surface des grains 

ou dans les vides entre les particules de résidus (Blowes et al., 1991). La précipitation des minéraux 

secondaires comme les oxyhydroxydes et des hydroxysulfates de fer se produit généralement dans 

la zone d’oxydation. La ferrihydrite (équation 1.22) est parmi les oxyhydroxydes de fer les plus 

courants dans les contextes du DMA.  La précipitation du gypse (équation 1.23) peut se produire 

dans la zone d’oxydation et sous la zone d’oxydation (Blowes et al., 1991; McGregor et Blowes, 

2002; Graupner et al., 2007; Quispe et al., 2013). 
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Ferrihydrite 

Fe3+ + 3H2O → FeO(OH)3 + 3H
+ (1.22) 

Gypse                     

Ca2+ + SO4
2− + 2H2O → CaSO4. 2H2O (1.23) 

1.2 Méthodes de contrôle du drainage minier acide 

Afin de contrôler la production du drainage minier acide, il est nécessaire de prévenir la génération 

de l’acidité à la source en inhibant l’oxydation des sulfures. Cela peut être réalisé par l’exclusion 

d’un ou plusieurs réactifs du processus d’oxydation des sulfures, principalement l’oxygène et l’eau 

(équation 1.4) (SRK, 1989; Aubertin et al., 2002).  

1.2.1 Exclusion de l’eau 

L’objectif principal des barrières à l’eau est de contrôler les infiltrations des eaux de surface. Pour 

les parcs à résidus, l’infiltration des eaux de surface par percolation est la principale source d’eau 

à contrôler pour prévenir la production des lixiviats contaminés. L’exclusion de l’eau peut être 

réalisée à l’aide des barrières physiques à faible perméabilité (également appelés des barrières 

imperméables). Ces barrières physiques étanches peuvent être composées par des matériaux à 

faible conductivité hydraulique saturée (géomembrane, et membrane d’argile géosynthétique, till 

compacté, etc.) (Aubertin et al., 1995; Albright et al., 2006; Aubertin et al., 2016). Néanmoins, 

l’utilisation de ces matériaux soulève plusieurs défis en termes de performance et de durabilité à 

long terme (Maqsoud et al., 2021). Des recouvrements de stockage-relargage (SR) ont démontré 

leur performance pour contrôler l’infiltration des eaux de surfaces dans les régions arides et semi-

arides. Ils sont constitués d’une couche de rétention d’humidité placée sur une couche de bris 

capillaire. Cette configuration permet de stocker l’eau par capillarité durant les périodes de pluie 

et de la relarguer durant les périodes sèches par évapotranspiration (Zhan et al., 2001; Aubertin et 

al., 2009; Bossé et al., 2013). 

1.2.2 Exclusion de l’oxygène  

Le contrôle de l’oxygène est la méthode la plus efficace en climat humide pour empêcher les 

réactions chimiques de se produire et donc limiter la production du drainage minier acide à long 

terme (SRK, 1989). L’exclusion de l’oxygène afin de contrôler le DMA nécessite généralement la 
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mise en place d’un système de recouvrement conçu pour réduire la diffusion du flux d’oxygène. 

Trois méthodes peuvent être utilisées à cette fin. La première méthode consiste en un recouvrement 

en eau, une technique impliquant l’ennoiement des résidus sulfureux sous une couche d’eau 

(MEND, 2001b; Awoh et al., 2013). La deuxième méthode est la monocouche avec nappe 

phréatique surélevée (NPS), où des structures imperméables sont utilisées pour maintenir le niveau 

de la nappe phréatique à une profondeur inferieure à la moitié de la valeur d’entrée d’air 

(Ouangrawa et al., 2005; Demers et al., 2008; Ethier, 2018). Cela permet de maintenir les résidus 

en état de saturation et ainsi éviter le contact entre l’oxygène et les minéraux sulfureux. La mise en 

place d’un matériau avec les bonnes propriétés hydrogéologiques recouvrant les résidus, permet de 

contrôler l’accessibilité de l’oxygène aux résidus sous-jacents. La troisième méthode pour exclure 

l’oxygène est l’utilisation des couvertures multicouches à effets de barrière capillaire (CEBC). Ce 

type de recouvrement est composé d’une couche de rétention d’humidité (matériau à grain fin) 

comprise entre deux couches de bris capillaire (matériau à grain grossier). La mise en place de cette 

configuration typique aux CEBC permet de maintenir la couche de rétention d’humidité à un degré 

de saturation élevé afin de réduire le flux d’oxygène atteignant les résidus réactifs en bas 

(Nicholson et al., 1989; Ricard et al., 1997; Bussière et al., 2007). Ce projet porte particulièrement 

sur les couvertures à effet de barrière capillaire (CEBC) qui sont décrites en détails à la section 2.2. 

1.3 La problématique générale  

La construction de CEBC implique l’utilisation de volume important de matériaux naturels, ce qui 

a pour effet d’augmenter l’empreinte environnementale de l’exploitation minière. Pour réduire 

cette empreinte, il a été proposé d’utiliser des rejets miniers au lieu des sols comme constituants de 

la CEBC, soit les résidus miniers comme couche de rétention d’humidité (Nicholson et al., 1989; 

Aubertin et Chapuis, 1991) et les stériles comme couches de bris capillaire (Kalonji Kabambi et 

al., 2017). Mais avant d'utiliser les rejets miniers comme matériaux de recouvrement pour la 

restauration des sites miniers, il est essentiel d'évaluer leur potentiel de génération d’acide et de 

contamination, notamment leur capacité à générer de l'acide. Généralement, le ratio potentiel de 

neutralisation/potentiel de génération d'acide (RPN = PN/PA), calculé à partir de tests statiques 

(Plante et al., 2021), est utilisé comme indicateur clé. Un RPN supérieur à 2 (MEND, 2009) est 

généralement considéré comme un seuil pour qualifier un matériau comme non générateur d'acide 

et apte à être utilisé dans une couverture avec effet de barrière capillaire (CEBC). Cependant, dans 
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certains cas, les matériaux avec un RPN compris entre 1 et 2 présentent un défi pour les entreprises 

minières qui aimeraient les valoriser comme matériaux de recouvrement. 

Un autre paramètre important influençant la production d'acide est le degré de saturation (Sr). Il est 

bien établi que lorsque les résidus sont maintenus à un degré de saturation élevé, typiquement 

supérieur à 85 %, la génération d'acide devient négligeable (Ouangrawa et al., 2010). Par 

conséquent, si des résidus miniers sont utilisés comme couche de rétention d’humidité (CRH) dans 

une CEBC et que leur degré de saturation reste supérieur à 85 %, même des résidus avec un RPN 

inférieur à 2 pourraient théoriquement être utilisés. 

Cette étude explore donc la possibilité d’utiliser des résidus à faible teneur en soufre (≈1 %) comme 

CRH (avec Sr>85%) dans une CEBC, malgré un RPN < 2. Elle évalue également leur risque à long 

terme de générer des contaminants lorsqu’ils sont soumis à des conditions naturelles ou intégrés 

dans une CEBC. De plus, l’étude examine l’impact de l’ajout de calcaire aux résidus miniers 

comme moyen d’augmenter leur RPN et d’améliorer leur comportement géochimique, que ce soit 

en tant que CRH dans une CEBC ou non. Ce projet de recherche s’inspire d’une étude de cas réelle, 

celle de la mine Canadian Malartic (CM). Une des solutions de restauration les plus prometteuses 

pour limiter la production de DMA du parc à résidus miniers de CM consiste à réutiliser les 

matériaux disponibles sur le site (résidus et stériles) pour construire une CEBC. 

1.4 Les hypothèses de la recherche 

Les principales hypothèses du projet de recherche sont : 

➢ Les résidus non amendés génèrent des contaminants à long terme. 

➢ Les résidus non amendés ne génèrent pas de contaminants à long terme lorsqu’utilisés 

comme couche de rétention d’humidité dans une CEBC efficace (qui maintient un Sr > 

85%). 

➢ L’utilisation d’un amendement calcaire permet la neutralisation à long terme de l’acidité 

générée par les résidus miniers. 

➢ L’ajout d’un amendement calcaire réduit la réactivité des résidus, et donc améliore leur 

performance lorsqu’ils sont utilisés comme couche de rétention d’humidité. 
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➢ La modélisation numérique de transport réactif au moyen du code MIN3P (interface 

Min3Pro) peut reproduire le comportement hydrogéochimique des scénarios au laboratoire, 

et permettre de faire des projections à long terme quant à l’efficacité des CEBC constituées 

de rejets miniers à contrôler la qualité de l’eau. 

1.5 Les objectifs de la recherche 

L’objectif principal du présent mémoire vise à évaluer le comportement hydrogéochimique à long 

terme des résidus miniers seuls ou amendés lorsqu’utilisés comme couche de rétention d’humidité 

dans le recouvrement avec effets de barrière capillaire (CEBC) et ce en vue de prévenir la 

génération du drainage minier acide. En plus de cet objectif principal, cette étude propose quatre 

objectifs spécifiques : 

➢ Déterminer les caractéristiques physiques, hydrogéologiques, chimiques et minéralogiques 

des résidus miniers et des stériles étudiés. 

➢ Évaluer et comparer le comportement hydrogéochimique des résidus miniers sans ou avec 

un amendement calcaire, utilisés seuls ou dans une CEBC à l’aide d’essais en colonnes. 

➢ Calibrer et valider un modèle numérique de transport réactif pour reproduire le 

comportement hydrogéochimique des scénarios testés. 

➢ Prédire la qualité de l’eau à long terme s’écoulant à travers les différentes colonnes au 

laboratoire. 

1.6 L’architecture du document  

Suite de cette mise en contexte (Chapitre 1), une revue de littérature en lien avec ce projet est 

présentée au chapitre 2. Ce chapitre se divise trois volets distincts. Dans un premier temps, il décrit 

les concepts théoriques sur l’écoulement de l’eau et de gaz dans les sols saturés et non saturée, en 

mettant l’accent sur les propriétés hydrogéologiques des matériaux. Ensuite il aborde en détails la 

couverture avec effets de barrière capillaire. On y décrit sa configuration typique, les fonctions des 

différentes couches et les matériaux utilisés dans sa construction. Enfin, le chapitre 2 décrit les 

modèles hydrogéochimiques, en se concentrant sur les modèles transport réactif qui seront 

appliqués dans le cadre de ce projet. Le corps du mémoire est constitué du chapitre 3, qui présente 

les matériaux et la méthodologie expérimentale employée pour atteindre les objectifs énoncés 
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précédemment, ainsi que les résultats obtenus lors de la caractérisation des matériaux. Le chapitre 

4 détaille les résultats des essais en colonnes, ainsi que les résultats de la modélisation 

hydrogéochimique réalisée avec MIN3P. Ces résultats sont présentés sous la forme d’un article 

soumis à la revue "Journal of Contaminant Hydrology". Le chapitre 5 présente une discussion 

générale des résultats obtenus dans l’ensemble du projet de recherche. Enfin, le mémoire se termine 

par des conclusions et recommandations générales. 
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CHAPITRE 2 REVUE DE LA LITTÉRATURE 

 

Dans le premier chapitre, nous avons vu le rôle essentiel de l’eau et l’oxygène dans le processus de 

l’oxydation des sulfures, conduisant à la génération du DMA. Ce phénomène se produit 

principalement dans les milieux non saturés, où les pores sont occupés par l’eau et l’oxygène. Par 

conséquent, les systèmes de recouvrement visent à limiter la production du DMA en contrôlant le 

flux d’eau et d’oxygène dans ces conditions non saturées. La première partie de cette revue de 

littérature présente les équations fondamentales régissant le mouvement de l’eau et de l’oxygène 

dans les milieux poreux saturés et non saturés. Ensuite, l’accent sera mis sur les propriétés 

hydrogéologiques des sols en conditions non saturées. La deuxième partie se concentre sur les 

couvertures avec effets de barrière capillaire (CEBC), en mettant l’emphase sur le fonctionnement 

des CEBC et l’utilisation des matériaux miniers en alternative des matériaux naturels dans la 

construction des CEBC. Enfin, la troisième partie de ce chapitre présente les équations de base des 

modèles de transport réactif puisque ce type de modèle sera utilisé dans le cadre des travaux de 

cette maîtrise. 

2.1 Le flux de l'eau et propriétés des sols poreux en milieu saturé et 

non saturé 

2.1.1 Le flux de l’eau dans un sol poreux saturé 

Les équations décrivant l'écoulement de l'eau en milieu saturé sont documentées dans la littérature 

(Hillel, 1998; Fetter et al., 2017; Fetter, 2018). Le débit d'eau s’écoulant entre deux points à travers 

un sol poreux saturé, est exprimé par la loi de Darcy (1856) : 

Q = −ksat. A
∆h

∆l
(2.1) 

avec  

Q: débit [LT-1]; 

𝑘𝑠𝑎𝑡 : conductivité hydraulique saturée [LT-1];  

A : surface de la section transversale [L2]; 



40 

 

∆h

∆l
 : gradient hydraulique (i), où Δh est la différence de charge et ∆l est la distance entre les deux 

points. 

L’équation de Darcy (1856) peut également être formulée en termes de débit spécifique (qw), qui 

correspond au débit total divisé par la section transversale (Fetter et al., 2017) : 

qw =
Q

A
 =  −ksat

∆h

∆l
 = ksat. i (2.2) 

où qw est le débit spécifique. 

Pour un écoulement en trois dimensions h (x, y, z) et dans un milieu anisotrope, la conductivité 

hydraulique varie en fonction de la direction réelle de l'écoulement (ksat.x, ksat.y, ksat.z). Dans un 

milieu isotrope, la valeur de la conductivité hydraulique reste constante dans toutes les directions, 

autrement dit, ksat, x=ksat, y = ksat, z = ksat. Afin de décrire les équations tensorielles de l’écoulement 

dans un milieu anisotrope, l’équation suivante peut être utilisée :  

𝑞𝑤 = [

qwx
qwy 
qwz

] =  [−ksat(i,j)]. [

ix
iy
iz

]=-[

ksat,xx ksat,xy ksat,xz
ksat,yx ksat,yy ksat,yz
ksat,zx ksat,zy ksat,zz

]

{
 
 

 
 
dh

dx
dh

dy

dh

dz

 = −[ksat]. ∇[h]                 (2.3)                                

où :  

qw,xyz: vitesse de Darcy dans les directions x, y et z ; 

ksat(i,j) : conductivité hydraulique saturée anisotrope ; 

[ksat] : matrice des conductivités hydrauliques saturées ; 

ixyz : gradient hydraulique dans les directions x, y et z ; 

La charge hydraulique h[L] représente l'énergie totale de l'eau en un point donné par unité de poids. 

Elle est décrite par l'équation de Bernoulli, qui relie l’énergie d'un fluide incompressible, non 

visqueux et sans turbulence, à son énergie potentielle, sa vitesse et sa pression: 

ℎ =  𝑧 +
𝑝

𝜌𝑔
 +

𝑣2

2𝑔
(2.4) 

où : 

h : charge hydraulique [L] ; 

P : pression en un point [ML-1T-2] ; 

ρ : poids volumique de l’eau [ML-3]  ;  

v : vitesse de l’écoulement du fluide [LT-1]  ;  
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g : accélération de la pesanteur [LT-2] ;  

z : L’énergie potentielle (position du point par rapport à une référence) [L]; 

La composante (
𝑣2

2𝑔
) liée à l’énergie cinétique dans les sols poreux est beaucoup plus faible que les 

autres termes et peut être négligée. La charge hydraulique totale en un point donné est donc égale 

à la somme de la charge d’élévation par rapport à une élévation de  référence et la charge de 

pression (Fredlund et Rahardjo, 1993) :  

ℎ =  𝑧 +
𝑝

𝜌𝑔
 (2.5) 

2.1.2 Le flux d’eau dans un sol poreux non saturé 

Un milieu non saturé est un milieu triphasique constitué d’une phase solide, une phase liquide et 

une phase gazeuse. L'écoulement de l'eau dans ce milieu est soumis à la pression superficielle et 

aux forces capillaires. L’écoulement sera fonction des proportions entre ces trois phases (gaz - 

liquide – solide) qui peuvent varier dans le temps (Hillel, 1980; Fredlund, 2006).  

Dans la section précédente, nous avons vu les paramètres qui contrôlent l’écoulement de l’eau dans 

la zone saturée, dont la conductivité hydraulique est constante. Lorsque le sol est en condition 

saturée, tous les pores sont remplis en eau. Cela signifie que la phase aqueuse est continue et que 

la conductivité hydraulique atteint sa valeur maximale. Dans ce cas, on parle de la conductivité 

hydraulique saturée (ksat). Au fur et à mesure que le sol se désature, la conductivité hydraulique 

diminue, car certains de ses pores sont remplis d'air. 

L’écoulement de l’eau dans la zone non saturée est assujetti à une pression négative ou succion (ψ). 

Au fur et à mesure que la désaturation commence, les pores les plus gros et les plus perméables se 

vident en premier, permettant ainsi le transfert du flux d’eau. Une fois vidés, les gros pores sont 

remplis d’air et deviennent un obstacle au mouvement de l’eau, entraînant ainsi une augmentation 

de la tortuosité (Fredlund, 2006). 

En d’autres termes, la conductivité hydraulique non saturée d’un sol, notée, ku varie en fonction de 

la succion et par le fait même en fonction de la saturation d’eau dans le sol, représentée par le degré 

de saturation (Sr = Volume de l’eau (Ve)/ Volume des vides (Vv)) (équation 2.6). 
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ku = k(Sr) = k(ψ) (2.6) 

                                                                                                  . 

Pour exprimer l’écoulement de l’eau en milieu non saturé, prenons un volume élémentaire 

représentatif (VER) défini comme le plus petit volume qui représente adéquatement l'ensemble des 

propriétés du sol. Considérons le volume élémentaire d'un milieu poreux représenté par un 

parallélépipède dans l'espace cartésien en x, y, z, soient les côtés de ce volume élémentaire ∆x. ∆y. 

∆z (ex. : Figure 2.1). Selon la direction x, le débit d’eau entrant moins le débit d’eau sortant doit 

être égale à la variation de la teneur en eau (θw) emmagasinée dans le sol par unité de temps t. 

Cette loi est donnée par l’équation de continuité décrivant la conservation de la masse d'eau à 

l'instant t (Hillel, 1998): 

 

Figure 2.1: Le principe de continuité schématisé par un volume élémentaire représentatif de sol 

parcouru par un débit unitaire qw suivant l’axe (OX) (tiré de Hillel (1998)). 
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∇qx = qx∆y∆z − [qx + (
∂qx

∂x
) ∆x] ∆y∆z (2.7) 

∇qx =
∂θ

∂t
(2.8) 

Avec ∇q = −div. q =  (
∂qx

∂x
 +

∂qy

∂y
 +

∂qz

∂z
) :  

En prenant en compte le flux dans les directions x, y et z, nous parvenons à la forme 

tridimensionnelle de l'équation de continuité (Hillel, 1998).  

∂θ

∂t
∆x∆y∆z = −(

∂qx

∂x
 +
∂qy

∂y
 +
∂qz

∂z
) ∆x∆y∆z (2.9) 

Où qx, qy, qz sont les débits d’eau selon les directions x, y, z, respectivement; 

∂θ

∂t
 =  − (

∂qx

∂x
 +
∂qy

∂y
 +
∂qz

∂z
) (2.10) 

L’équation générale de l’écoulement en milieu poreux non saturé, également appelée équation de 

Richards, est obtenue en intégrant la loi de Darcy (équation 2.3) dans l’équation de continuité 

(équation 2.9). Cette équation est exprimée en fonction de la succion ψ ou de la teneur en eau 

volumique θw (Richards, 1931); 

∂θ

∂t
  = −∇q (2.11) 

∂θ

∂t
= −∇[k(ψ). ∇h] (2.12) 

                                                                                                                     

Sachant que la charge hydraulique h[L] est généralement la somme de la hauteur z et la succion, 

on peut donc écrire : 

∂θ

∂t
= −∇[k(ψ). ∇(ψ + z)] (2.13)                                                                                               

Étant donné que le gradient ∇z  est nul pour un écoulement horizontal et égale à l'unité pour un 

écoulement vertical, l’équation 2.13 peut être reformulée : 

∂θ

∂t
= −∇. [k(ψ)∇(ψ)] +

∂k

∂z
(2.14)                                                                                                           
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∂θ

∂t
= −

∂

∂x
(k(ψ)(

∂ψ

∂x
) −

∂

∂y
(k(ψ)

∂ψ

∂y
) −

∂

∂z
(k(ψ)

∂ψ

∂z
) +

∂k

∂z
(2.15) 

Cette équation générale représente l’écoulement de l’eau en milieu non saturé et est souvent 

appelée équation de Richards. 

2.1.3 La courbe de rétention d’eau (CRE) 

2.1.3.1 Description de la CRE 

La courbe de rétention d’eau (CRE) est une propriété hydrogéologique d’un sol poreux non saturé 

que l’on décrit habituellement par la relation entre la teneur en eau volumique θw et la pression 

négative ou succion du sol ψ (Williams, 1982; Fredlund et al., 2012). 

avec ψ =  μa − μw (2.16) 

μa :la pression d’air interstitielle 

μw : la pression de l'eau interstitielle 

La teneur en eau volumique représente le rapport entre le volume occupé par l’eau et le volume 

total du sol. Le degré de saturation reflète le pourcentage de vides remplis en eau, et ces deux 

variables sont liés proportionnellement à la porosité, Sr (θ = n.Sr) (Aubertin et al., 2003). La 

granulométrie, l’activité minérale, la surface spécifique des particules solides et la composition 

chimique de l’eau interstitielle sont tous des facteurs qui ont une influence sur la CRE (Aubertin et 

al., 1998).  

La CRE est représentée graphiquement à la Figure 2.2, où l'axe horizontal représente la succion et 

l'axe vertical indique la teneur en eau volumique ou le degré de saturation. La CRE obtenue en 

drainage présente quatre caractéristiques principales (Fredlund et Xing, 1994) :  

• La teneur en eau à saturation (θs) : est la teneur en eau qui correspond à l’état où tous les 

pores sont occupés par l’eau. 

• La valeur d’entrée d’air (ψ𝑎 ou AEV) : est la succion matricielle où l'air commence à 

pénétrer dans les pores les plus larges du sol lorsque ces pores se drainent. 

• La teneur en eau résiduelle (θr) : elle correspond à la teneur en eau qui nécessite de grandes 

valeurs de succion pour retirer l’eau supplémentaire du sol. Cette quantité d’eau est retenue 
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dans les pores déconnectés par les forces capillaires, de sorte qu’elle ne peut pas être 

facilement drainée. 

• La succion résiduelle ψr: est la succion à laquelle la teneur en eau volumique est en état 

résiduel. 

Les valeurs de ψa et ψr sont habituellement obtenues à l’aide de la méthode de tangentes (Fredlund 

et Xing, 1994). 

 

 

Figure 2.2: Courbe de rétention d’eau schématisée (adapté de Fredlund et al. (2012)). 

La détermination expérimentale de la courbe de rétention d’eau s’appuie sur diverses techniques 

en laboratoire, dont la cellule de Tempe, la plaque de pression, l’équilibre vapeur, les essais en 

colonnes, et le papier filtre (Delage et Cui, 2000; Fredlund et al., 2012; Peregoedova, 2012). Le 

choix de la technique dépend essentiellement des propriétés des matériaux et de l’intervalle de 

succion voulu (Tableau 2.1). 

Les mesures de succion et de la teneur en eau volumique peuvent être également effectuées sur le 

terrain à l'aide de tensiomètres. de sondes diélectriques (Bussière et al., 2007) ou par des méthodes 
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hydrogéophysiques (Dimech et al., 2019). Les couples (θ, ψ) mesurés aux mêmes endroits peuvent 

permettre de mesurer des CRE in situ (Bussière et al., 2006; Bussière et al., 2007). 

Tableau 2.1: Méthodes de détermination de la CRE selon la succion 

Méthode Plage de 

succion 

(kPa) 

Références 

Essais en 

colonne 

10-20 (Bussière, 1999; 

Peregoedova, 2012) 

Cellule de 

Tempe 

< 100 

typiquement  

 ASTM (1994) D-2325 et 

D-3152 

(Marinho et al., 2008) 

(ASTM, 2008) D-6836 
Extracteur à 

membrane 

Plaque 

pression 

Les 

tensiomètres 

10-1500 (Fredlund et al., 2012) 

 

Des 

psychromètres 

à 

thermocouple 

100-2000 (Fredlund et Rahardjo, 

1993); (Maqsoud et al., 

2007; Dane et Topp, 

2020);) 

Équilibre 

vapeur 

3000-106 (Tang et Cui, 2005) 

Papier filtre 1000-107 (Fredlund et Rahardjo, 

1993; Almeida et al., 

2015; Oleszczuk et al., 

2018) 

 

2.1.3.2 Modèles descriptifs  

Après avoir expérimentalement obtenus les points de ψ et θ, ils sont ajustés en utilisant des modèles 

analytiques afin d’obtenir une fonction lissée (CRE). Les paramètres associés à ces modèles sont 

généralement résolus numériquement. Les modèles les plus fréquemment utilisés sont répertoriés 

dans le Tableau 2.2 

Le modèle de van Genuchten (1980) est largement adopté pour les solutions numériques, 

principalement en raison de sa simplicité et de sa convergence rapide pour résoudre les problèmes 

d'écoulement non saturé.  
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Tableau 2.2: Principaux modèles descriptifs de la courbe de rétention d'eau 

Auteur Équation Paramètres 

Brooks et Corey 
(1964) 𝜃𝑒 =

(𝜃−𝜃𝑟)

(𝜃𝑠−𝜃𝑟)
 = (𝜓𝑎/𝜓)

𝜆         (2.17) 

 
 

𝜃𝑒= teneur en eau effective 

𝜆= paramètre de lissage de 

courbe relié à l’agencement 

des pores 

 

van Genuchten (1980) 
𝜃𝑒 = [

1

1 + (𝛼𝑣𝜓)
𝑛𝑣
]
𝑚𝑣

(2.18) 

 

 
 
 

nv et mv : constantes 

d'ajustement du modèle. 

Selon Mualem (1976a) 

𝑚𝑣 = 1 −
1

𝑛𝑣
 

Selon Burdine (1953) 

𝑚𝑣 = 2 −
1

𝑛𝑣
 

Fredlund et Xing 

(1994) 
𝜃 =

[
 
 
 
 
𝑐(𝜓)(𝜃𝑠 − 𝜃𝑟)

𝐼𝑛 [𝑒 + (
𝜓𝑛𝑓

𝑎𝑓
)
𝑚𝑓

]
]
 
 
 
 

+ 𝜃𝑟(2.19) 

 

Avec: 

𝑐(𝜓) = 1 −
𝐼𝑛 (1 +

𝜓
𝜓𝑟
)

1 +
𝜓𝑜
𝜓𝑟

 (2.20) 

 

e : Nombre népérien 

(2,71828) 

af, nf et mf : Constantes 

d'ajustement du modèle 

𝑐(𝜓):  Succion à la teneur en 

eau résiduelle.  

Le modèle implique que la 

succion atteint sa valeur 

limite 106 kPa (107cm d’eau), 

qui correspond à une teneur 

en eau nulle 

(approximativement un sol en 

état sec) (Fredlund et Xing, 

1994). 

2.1.3.3 Modèles prédictifs  

La mesure de la courbe de rétention d’eau peut être fastidieuse et onéreuse. Pour pallier cela, des 

modèles prédictifs ont été élaborés en utilisant les propriétés géotechniques du sol (la taille des 

grains, la porosité, indice de vide, etc.) (Arya et Paris, 1981; Haverkamp et Parlange, 1986; 

Aubertin et al., 1998; Arya et al., 1999; Fredlund et al., 2002; Aubertin et al., 2003). Ces modèles 

s’avèrent très utiles, notamment lors des phases préliminaires d'un projet lorsque les données 

disponibles sont restreintes (Aubertin et al., 2003). 

Le modèle modifié de Kovács (MK) est l'un de ces modèles (Aubertin et al., 1998; Aubertin et al., 

2003). Ce modèle prend en compte deux phénomènes de rétention d'eau, soit la force l'adhésion et 



48 

 

la force capillaire, qui sont évaluées à partir des propriétés physiques du matériau telles que l’indice 

de vides (e), le coefficient d’uniformité (Cu) et le diamètre effectif (D10).  

La remontée capillaire (hco [L]) est le paramètre clé utilisé dans le modèle (MK). Ce paramètre est 

défini à l'aide de l'équation bien connue de la remontée de l'eau dans un tube capillaire de diamètre 

d[L]. Dans cette zone capillaire, l'eau est considérée comme étant sous pression négative, c'est-à-

dire à des niveaux de pression inférieurs à la pression atmosphérique. La hauteur minimale de la 

remontée capillaire est déterminée par la taille maximale des pores dans le sol, tandis que la hauteur 

maximale est déterminée par leur taille minimale. Entre la hauteur minimale et maximale, le sol 

est légèrement imbibé. 

Le degré de saturation (Sr) et la succion matricielle (ψ), sont corrélés par le modèle (MK) en 

utilisant hco comme paramètre de référence (exprimé ici comme une remontée capillaire) 

(Mbonimpa et al., 2000; Aubertin et al., 2003). Le modèle original de Kovács (1981) et le modèle 

MK modifié (Aubertin et al., 2003) suggèrent que l'eau est retenue par des forces capillaires, 

l'origine de la saturation capillaire notée (Sc), et des forces adhésives l’origine de la saturation 

adhésive, notée (Sa) (Tableau 2.3).  
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Tableau 2.3: Équations et paramètres du modèle prédictif de MK (Aubertin et al., 1998; Aubertin 

et al., 2003; Kalonji, 2014) 

 

Équations Paramètres 

hco,G =
b

eD10
(2.21) 

 

D10 : est le diamètre correspondant au 

passant de 10 % sur la courbe de 

distribution cumulative de la taille des 

grains (exprimée en cm) 

b =
0.75

1 + 1.17 log(CU)
(2.22) 

Cu : le coefficient d'uniformité (Cu = 

D60/D10 

ψr = 0.86 h co,G
1.2 (2.23)  

Sr =
θ

n
= 1 − (1 − Sc)〈1 − Sa〉 (2.24) 

 

 

Sc : est le degré de saturation dû aux forces 

capillaires [-]; 

Sa: est le degré de saturation dû aux forces 

adhésives [-]. 

Avec : 

‹y› = 0.5(y + |y|). 

Sc = 1 − [(
ℏco
ψ
)
2

+ 1]

m

exp [−m(
ℏco
ψ
)
2

] (2.25) 

 

m : le coefficient de la répartition de taille 

des pores [-]; 

Pour les matériaux granulaires : 

m=1/Cu 

Sa = (accψ)
(
hco
ψn
)

2
3

e
1
3 (
ψ
ψn
)

1
6

(2.26) 

ac : coefficient d'adhésion [-] (ac = 0,01 

pour les matériaux granulaires et pour des 

paramètres de succion exprimés en cm); 

𝜓𝑛 est le paramètre de normalisation [L] 

(𝜓𝑛 = 1 cm ou 𝜓𝑛 = 103atm selon des 

unités utilisées pour exprimer 𝜓 

Cψ = 1 −
In (1 +

ψ
ψr
)

In (1 +
ψo
ψr
)

(2.27) 

𝜓𝑜 : succion à l’état sec (𝜓𝑜 = 10
7𝑐𝑚 

d’eau) 

ψr =
0.42

(eDH)
1.26

(2.28) 
 

DH = [1 + 1.17 log(CU)]D10 (2.29) DH : Diamètre équivalent de la taille du 

grain 

 

2.1.4 La fonction de la perméabilité 

La fonction de perméabilité, notée ku, est une fonction qui décrit la capacité d’un sol à laisser 

circuler l’eau en milieu non saturé. Lorsque la succion atteint la pression d’entrée d’air (ψa), les 

pores les plus larges se désaturent, et se remplissent d’air. Les pores remplis d’air entravent 
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l’écoulement, entraînant ainsi une augmentation de la tortuosité et, par le fait même, une diminution 

de la conductivité hydraulique (Fredlund et Rahardjo, 1993; Aubertin et al., 1995). La fonction de 

la perméabilité est souvent représentée graphiquement avec la succion (ψ) en abscisse et la 

conductivité hydraulique k en ordonnée (Figure 2.3). Sur cette figure, deux exemples de fonction 

de perméabilité ku pour un silt et un sable sont représentés. On observe que la valeur de k diminue 

progressivement à mesure que la succion augmente. A l’état saturé, le matériau fin (silt) est moins 

perméable que le matériau grossier (sable). Néanmoins, le sable se draine facilement ce qui entraîne 

la diminution de sa conductivité hydraulique (k). Ceci implique, que dans certaines conditions de 

succion, c’est le matériau grossier qui peut s’avérer moins perméable.  

 

 

Figure 2.3: Représentation graphique de courbes de la conductivité hydraulique typiques (tiré de 

Aubertin et al. (1995)) 

2.1.4.1 La conductivité hydraulique saturée  

La conductivité hydraulique saturée (ksat) est l’ordonnée à l’origine de la fonction de perméabilité. 

On peut mesurer ksat au laboratoire à l’aide des essais de perméabilité pour les matériaux fins 

comme les résidus, ou à l’aide des essais en colonnes pour les matériaux grossiers comme les 

stériles (Klute, 1986). Les essais de perméabilité comprennent les essais à charge constante et à 

charge variable, sont choisis en fonction de la valeur attendue de ksat (ASTM, 2006). Pour les 

matériaux granulaires dont la valeur attendue est supérieure à 10-5 cm/s, les essais à charge 
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constante dans des perméamétre à paroi rigide standardisés sont recommandés. En revanche, pour 

les matériaux à grain fin dont la valeur de ksat attendue est inférieure à 10-5 cm/s, il est préconisé 

d’utiliser les essais à charge variable dans des perméamétres à parois rigide ou flexible (ASTM, 

2016a). Dans les phases préliminaires des projets, la conductivité hydraulique saturée ksat peut être 

prédite à l’aide des modèles semi-empiriques basés sur les propriétés géotechniques (indice des 

vides du fluide et du solide) (Mbonimpa et al., 2002; Chapuis et Aubertin, 2003). Les modèles 

prédictifs de Kozeny-Carman (KC) (Chapuis et Aubertin, 2003) et Kozeny-Carman modifié 

(KCM) (Mbonimpa et al., 2002) sont les plus utilisés pour estimer la valeur de  ksat. Les équations 

de ces modèles sont présentées dans le Tableau 2.4 

Tableau 2.4: Les équations prédictives de la conductivité hydraulique saturée 

Equations Paramètres 

Kozeny-Carman (KC) (Chapuis et 

Aubertin, 2003) 

Ksat (
cm

s
) = C

g

μwρw

e3

S2Dr 
2(1 + e)

(2.30) 

 
 
 

C : est le facteur lié à la tortuosité et la 

forme des pores. 

g : est la constante gravitationnelle 

(9,81 m/s2). 

ρw: est la masse volumique de l'eau 

(998 kg/m3 à 20°C). 

Dr : est la densité relative des solides.  

S : est la surface spécifique des grains. 

𝜇w : est la viscosité dynamique de l’eau. 

Modèle de KCM (Mbonimpa et al., 2002) 

 

𝐾𝑠𝑎𝑡 (
𝑐𝑚

𝑠
) = 𝐶𝐺

𝛾𝑤
𝑈𝑤

𝑒3+𝑥

(1 + 𝑒)
𝐶𝑢

1
3𝐷10

2 (2.31) 

 

CG : est la constante du modèle (CG= 

0,1). 

𝛾𝑤 : est le poids unitaire de l'eau (= 9,81 

kN/m3). 

D10 : diamètre des grains correspondant 

à 10% passant sur la courbe 

granulométrique [cm]. 

Cu : est le coefficient d'uniformité (Cu = 

D60/D10). 

 

2.1.4.2 Modèles prédictifs de la fonction de perméabilité 

La fonction de perméabilité ku est rarement mesurée au laboratoire en raison de la complexité des 

essais permettant de la mesurer (Fredlund et Rahardjo, 1993; Hillel, 1998; Bussière, 1999). En 

pratique, on utilise plutôt des modèles prédictifs théoriques basés sur la CRE. Ces modèles 
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permettent d’estimer ku en termes de conductivité hydraulique non saturée relative (kr) et 

conductivité hydraulique saturée ksat par l’équation 2.32: 

𝑘𝑢 = 𝑘𝑟𝑘𝑠𝑎𝑡 (2.32) 

Parmi ces modèles, on retrouve ceux développés par Burdine (1953) et Mualem (1976a) sur la base 

des travaux de Childs et Collis-George (1950) ainsi que celui de Fredlund et al. (1994). L’équation 

la plus connue est celle du modèle de Mualem (1976) proposé par van Genuchten (1980), aussi 

appelés modèle de van-Genuchten -Mualem (1980). 

Tableau 2.5:  Modèles prédictifs de la fonction de perméabilité 

Équations 

(Childs et Collis-George, 1950) 

𝑘𝑟 =
𝐾(𝜃𝑒)

𝐾𝑠𝑎𝑡
= 𝜃𝑒

ℓ
∫ (𝜃𝑒 − 𝜁)𝜓

−2(𝜁)𝑑𝜁
𝜃𝑒
0

∫ (1 − 𝜁)
1

0
𝜓−2(𝜁)𝑑𝜁

(2.33) 

(Burdine, 1953) 

𝑘𝑟 =
𝑘(𝜃𝑒)

𝑘𝑠𝑎𝑡
= 𝜃𝑒

2
∫ 𝜓−1(𝜁)𝑑𝜁
𝜃𝑒
0

∫ 𝜓−2(𝜁)
1

0
𝑑𝜁

(2.34) 

(Mualem, 1976) 

𝑘𝑟 =
𝐾(𝜃𝑒)

𝑘𝑠𝑎𝑡
= 𝜃𝑒

ℓ [
∫ 𝜓−1(𝜁)𝑑𝜁
𝜃𝑒
0

∫ 𝜓−1(𝜁)𝑑𝜁
1

0

]

2

(2.35) 

La solution analytique du modèle proposé par van-Genuchten (1980) 

𝑘𝑟(𝜓) =
{1 − (𝛼𝜓)𝑚𝑣𝑛𝑣[1 + (𝛼𝜓)𝑛𝑣]−𝑚𝑣}2

[1 + (𝛼𝜓)𝑛𝑣]𝑚𝑣𝜉
(2.36) 

Avec  𝑚𝑣 = 1 −
1

𝑛𝑣
 

𝛼,𝜓 , 𝑚𝑣 et 𝑛𝑣 sont des paramètres d’ajustement du modèle .                            

(Fredlund et Xing, 1994) 

𝑘𝑟 =
𝑘(𝜓)

𝑘𝑠𝑎𝑡
=
∫

𝜃𝑤(𝜁) − 𝜃𝑤(𝜓)
𝜁2

𝜃𝑤(𝜁)𝑑𝜁
𝜓𝑟
𝜓

∫
𝜃𝑤(𝜁) − 𝜃𝑤(𝜓)

𝜁2
𝜓𝑟
𝜓𝑎

𝜃𝑤(𝜁)𝑑𝜁
 (2.37) 

 

2.2 La diffusion des gaz dans les milieux poreux  

Dans les milieux non saturés, l'air peut se déplacer lorsque les pores sont interconnectés. Ce 

mouvement d'air est contrôlé par deux mécanismes principaux : l’advection et la diffusion 

moléculaire. Dans cette étude, on s’intéresse principalement à la migration des gaz dans les 

recouvrements miniers de type CEBC. Ce sont des matériaux relativement fins où l’advection peut 
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être négligée (Collin et Rasmuson, 1987; Nicholson et al., 1989; Elberling et al., 1994; Aubertin et 

al., 2000; Mbonimpa et al., 2003; Demers et al., 2009). Ainsi dans ce qui suit, on présente 

uniquement le mouvement des gaz par diffusion moléculaire. 

Les processus de diffusion moléculaire des gaz se produit lorsque les molécules d’oxygène se 

déplacent à travers une phase gazeuse ou liquide sous l’effet d’un gradient de concentration. Les 

molécules, qui possèdent des énergies cinétiques différentes, entrent en collision et se déplacent de 

façon aléatoire de zones de fortes concentrations vers des zones de faibles concentrations, jusqu’à 

ce que l’équilibre soit établi et que les concentrations deviennent égales (Aubertin et al., 2000; 

Fredlund et al., 2012).  

L'oxygène se diffuse aisément à travers les pores remplis d’air par rapport à ceux remplis d’eau. 

L'oxygène présente une solubilité limitée et un coefficient de diffusion modéré d’environ (1,8 x 10-

9 m/s) dans la phase liquide, tandis que l'oxygène est très mobile dans l'air, avec un coefficient de 

diffusion d’oxygène d'environ (2,5 x 10-5 m/s) (Hillel, 1998). Cela implique que le coefficient de 

diffusion de l’oxygène sera réduit si le matériau contient des quantités importantes d’eau 

(Nicholson et al., 1989).  

2.2.1 La diffusion de l’oxygène à travers les milieux non réactifs 

2.2.1.1 Lois de Fick  

Le mouvement de l’oxygène par diffusion moléculaire d'une zone de forte concentration vers une 

zone de faible concentration est défini par la première loi de Fick (Hillel, 1998; Mbonimpa et al., 

2003; Aachib et al., 2004): 

FO2
D (z, t) = −De

∂C(z, t)

∂z
 (2.38) 

où : 

De : Coefficient de diffusion effectif [L2T-1]; 

FO2
D (z, t): Flux diffusif [ML-2T-1]; 

C : Concentration d’oxygène au temps t et à une position z [ML-3]; 



54 

 

En introduisant le principe de continuité, la seconde loi de Fick permet de déterminer la 

concentration en oxygène dans une seule dimension en cas de conditions transitoires et de 

matériaux non réactifs (Elberling et al., 1994; Nicholson, 1994; Aubertin et al., 1995): 

θeq
∂C

∂t
= De

∂2C

∂z2
(2.39) 

où : 

θeq:   Porosité équivalente  

La porosité équivalente θeq est définie lorsque l’oxygène se diffuse à la fois dans la phase gazeuse 

et la phase liquide (Aubertin et al., 1999; Aubertin et al., 2000; Mbonimpa et al., 2003): 

θeq = θa + Hθw (2.40) 

où : 

H : la constante d’équilibre de Henry (≈0,03) 

θa: Teneur en air volumique 

θw: Teneur en eau volumique 

La constante de Henry désigne le quotient entre la concentration en oxygène dans l'eau et la 

concentration en oxygène dans l'air (Mbonimpa et al., 2003; Aachib et al., 2004). 

H =
CW
Ca

(2.41) 

avec : 

Cw: Concentration de l’oxygène dans l’eau (0,28 mol/m3, à 20 °C) ; 

Ca: Concentration de l’oxygène dans l’air (8,7 mol/m3, à 20 °C). 

2.2.2 La diffusion de l’oxygène à travers les milieux réactifs 

Le cas de la diffusion de l’oxygène en milieu réactif est plus complexe puisque la diffusion 

s’effectue simultanément à la consommation. La quantité d’oxygène consommée peut être calculée 

à l’aide  de l’équation différentielle qui tient compte de la cinétique de la réaction (Nicholson, 

1985). La deuxième loi de Fick est obtenue en ajoutant le taux de réaction (Kr) (Mbonimpa et al., 

2002) : 

∂

∂t
(θeqC) =

∂

∂z
(De

∂C

∂z
) − KrC (2.42) 

Kr : Taux de réaction [T-1]; 
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Il est possible de reformuler cette équation en utilisant  le coefficient de diffusion apparent 

(De
∗  ) ainsi que le taux de réaction apparent (Kr

∗) (Aubertin et al., 2000; Mbonimpa et al., 2003):  

∂C

∂t
= De

∗
∂2C

∂z2
− Kr

∗C (2.43) 

Où : 

De
∗ =

De

θeq
       et         Kr

∗ =
De

θeq
 

La résolution de cette équation non linéaire peut être réalisée à l’aide de solutions analytiques ou 

numériques.  

2.2.2.1 Détermination du coefficient de diffusion effectif De 

La détermination du coefficient de diffusion (De) permet de calculer le flux de l’oxygène à travers 

les sols non saturés. Dans un milieu poreux partiellement saturé, le coefficient de diffusion effectif 

(De) est influencé par la porosité, le degré de saturation et la tortuosité. Il est également soumis à 

des variations en fonction de la température et de la pression partielle (Harries et Ritchie, 1981; 

Lefebvre et al., 2001; Aachib et al., 2004; Meslin et al., 2010).  

Le coefficient de diffusion effectif (De) est la somme de la diffusion de l'oxygène dans les phases 

gazeuse et liquide. La diffusion en phase gazeuse dépend du coefficient de diffusion de l'oxygène 

dans l'air, de l'espace interstitiel disponible rempli de gaz et de la tortuosité (Collin et Rasmuson, 

1988). 

Des modèles empiriques et semi-empiriques basés sur les propriétés du sol ont été élaborés pour 

prédire le coefficient de diffusion effectif (De). Certains de ces modèles prennent en compte la 

diffusion de l'oxygène dans la phase gazeuse sans évaluer la diffusion de l'oxygène dans la phase 

liquide (Sallam et al., 1984; Fredlund et Rahardjo, 1993). Collin (1987) et Aachib et al. (2004) ont 

adapté ces modèles afin de tenir compte de la diffusion de l'oxygène à travers les phases liquide et 

gazeuse. Cette composante peut être importante à degré de saturation élevée. Une formule 

couramment utilisée pour prédire le coefficient de diffusion de l'oxygène est la suivante 

(Mbonimpa et al., 2003; Aachib et al., 2004):  

De =
1

n2
(Da

0θa
Pa + HDw

0 θPw) (2.44) 

Da
0 : Coefficient de diffusion effectif dans l’air (à 20°C, Da

0 = 1,8x10-5 m2/s). 

Dw
0  : Coefficient de diffusion effectif dans la phase liquide (à 20°C, 𝐷𝑤

0  = 2,2x10-9 m2/s). 



56 

 

Pa et Pw représentent respectivement les paramètres liés à la tortuosité dans les phases gazeuse et 

liquide et sont décrits à l’aide les équations empiriques ci-après (Aachib et al., 2004) 

Pa = 1,201θa
3 − 1,515θa

2 + 0,987θa + 3,119 (2.45) 

Pw = 1,201θw
3 − 1,515θw

2 + 0,987θw + 3,119 (2.46) 

Le coefficient de diffusion effectif (De) peut être estimé en utilisant des valeurs constantes Pa = Pw 

= 3,5 (Aachib et al., 2002). 

Le coefficient de diffusion (De) peut être mesuré en laboratoire à l’aide des essais réalisés dans des 

cellules de diffusion (Aubertin et al., 1995; Aubertin et al., 1999; Aubertin et al., 2000; Aubertin 

et Mbonimpa, 2001; Gosselin, 2007; Mbonimpa et al., 2021). La procédure expérimentale consiste 

à placer le matériau à un degré de saturation et porosité prédéfinis sur une plaque perforée dans 

une cellule de diffusion. Au début de l’essai, la cellule est purgée avec de l’azote jusqu’à ce que la 

concentration d’oxygène soit nulle dans toute la cellule. Ensuite, le réservoir source est ouvert pour 

permettre à l’oxygène atmosphérique (C0 = 20,9% = 9,3 mole/m3 = 276 mg/L) de pénétrer. Une 

fois la cellule refermée, l’oxygène migre par diffusion, du réservoir source vers le réservoir 

récepteur, sous l’effet du gradient de concentration. La variation de la concentration en oxygène au 

fil du temps est mesurée à l’aide des senseurs d’oxygène fixés sur les réservoirs. Après l’obtention 

de la courbe de concentration d’oxygène en fonction du temps, le code Pollute est utilisé pour 

ajuster la courbe et déterminer numériquement le coefficient de diffusion (De) (Yanful, 1993).  

2.2.2.2 Détermination du taux de réaction Kr 

Le paramètre Kr est essentiel pour déterminer la quantité d’oxygène consommée dans un milieu 

réactif lors de sa migration. Une prédiction de Kr peut être obtenue à l’aide du modèle proposé par 

Collin (1987, 1998). Selon ce modèle, la surface des particules de pyrite est directement accessible 

à l`oxygène et la vitesse de réaction est linéairement corrélée à la quantité du minéral sulfureux 

(pyrite). 

Le présent modèle a subi des modifications en introduisant le diamètre équivalent de la taille du 

grain (DH) (Aubertin et al., 1998; Mbonimpa et al., 2002): 

Kr = K
′
6

DH
(1 − n)Cp (2.47) 

K’ : La réactivité de la pyrite avec l’oxygène (K’≈5 x10-10 m3O2/m2pyrite/s) 

Cp : Teneur de la pyrite contenue dans les résidus secs 

DH : Diamètre équivalent à la taille du grain (équation 2.29) 
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Le coefficient du taux de réaction (Kr), peut être aussi évalué an laboratoire à l’aide des tests de 

consommation d’oxygène. La procédure expérimentale est similaire à celle utilisée pour déterminer 

le coefficient de diffusion De. Elle consiste à suivre l’évolution temporelle de la concentration de 

l’oxygène dans les deux réservoirs du haut et du bas dans la cellule de diffusion (Aubertin et al., 

2000; Mbonimpa et al., 2000; Mbonimpa et al., 2002; Gosselin, 2007). La valeur du Kr est 

déterminée à l’aide du logiciel Pollute (Rowe et al., 1994) en ajustant les valeurs de De et Kr aux 

résultats expérimentaux. Dans le cas d’un matériau non réactif, les concentrations d’oxygène dans 

le réservoir source et le réservoir récepteur atteignent l’équilibre après un certain temps, et la 

concentration à l’équilibre reste constante au fil du temps. En revanche, un matériau réactif 

consomme l’oxygène dans les réservoirs, entraînant ainsi une diminution de la concentration de 

l’oxygène avec le temps (Demers, 2008) ce qui entraîne une courbe de résultats qui tend vers zéro 

à long terme (Mbonimpa et al., 2021). 

2.2.3 Les flux d’oxygène à travers les matériaux de recouvrement 

Mbonimpa et al. (2002a,b) ont développé des solutions analytiques permettant d’évaluer le flux 

diffusif d’oxygène à travers un recouvrement d’une épaisseur L, dans des conditions aux limites et 

initiales clairement définies (Mbonimpa et al., 2002; Mbonimpa et al., 2003) : 

• À la limite supérieure, la concentration d’oxygène (𝐶𝑂2) est égale à sa concentration dans 

l’atmosphère C0= 285 g/O2/m;  

• À la limite inférieure, la concentration en oxygène est nulle car il est rapidement consommé 

par les matériaux réactifs sous la couverture; 

• À l’intérieur de l’espace poreux de la couverture, la concentration initiale en oxygène est 

de 0; 

• θeq et De sont des propriétés constantes sur toute l’épaisseur L; 

Ces conditions initiales et aux limites reflètent les conditions réelles sur le terrain typiques pour les 

couvertures avec effet de barrières capillaires (Mbonimpa et al., 2003).  

Le flux d'oxygène à travers un matériau inerte avec un coefficient de diffusion apparent (De*) et 

un taux de réaction nul, sur une épaisseur L à l’instant t est exprimé comme suit (Mbonimpa et al., 

2003) : 
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𝐶(𝑧, 𝑡) = 𝐶0 × [1 −
𝑧

𝐿
−
2

𝜋
∑

1

𝑖
sin

𝑖𝜋𝑧

𝐿

∞

𝑖=1

𝑒𝑥𝑝 (−
𝑖2𝜋2

𝐿2
𝐷∗𝑡)] (2.48) 

𝐹(𝑧 = 𝐿, 𝑡 > 0) =  𝐹𝑠,𝐿 + 2𝐹𝑠,𝐿 ∑ (−1)𝑖∞
𝑖=1 𝑒𝑥𝑝 (−

𝑖2𝜋2

𝐿2
𝐷∗𝑡) (2.49)                                                  

Avec :  

Fs,L =
C0De

L
(2.50) 

 

C0 : Concentration initiale de l’oxygène (z=0, C0≅ 8,7 mol/m3, ou 276 g/m3); 

Fs,L : Flux d’oxygène à la base de la couverture en régime stationnaire [ML-2T-1]; 

Si le matériau de recouvrement contient de minéraux sulfureux et que le taux de réaction Kr est 

différent de zéro, dans les mêmes conditions frontières précédemment mentionnées, le flux diffusif 

d'oxygène à la base de la couche (z = L) s'exprime par l’équation suivante (Mbonimpa et al., 2003) : 

C(z, t) = C0 [1 −
z

L
−
2

π
∑

sin
iπz
L
i

∞

i=1

exp [−(
i2π2

L
D∗ + Kr

∗) t] −
2Kr

∗

π
∑

sin
iπz
L

i3π2D∗

L2
+ Kr

∗

{1 − exp [−(
i2π2

L2
D∗ + Kr

∗) t]}

∞

i=1

] (2.51) 

F(z = L, t > 0 =  Fs,L + 2Kr
∗Fs,L∑(

(−1)i

i2π2D∗

L2
+ Kr

∗

)

∞

i=1

+ 2Fs,L∑(−1)2
∞

i=1

exp [−(
i2π2D∗

L2
+ Kr

∗) t]

− 2Kr
∗Fs,L∑(

(−1)i

i2π2D∗

L2
+ Kr

∗

)

∞

i=1

exp [−(
i2π2D∗

L2
+ Kr

∗) t]                                   (2.52) 

Le flux stationnaire peut être calculé à partir de l'équation 2.53 : 

𝐹𝑠.𝑅,0 = 𝐹𝑠,𝐿 + 2𝐾𝑟
∗𝐹𝑠,𝐿∑(

1

𝑖2𝜋2𝐷∗

𝐿2
+ 𝐾𝑟

∗

)                                                                                     (2.53)

∞

𝑖=1

 

En régime permanent, en présence de sulfures dans le matériau, (Kr supérieur à 0), alors le flux 

d'oxygène sortant est différent de celui entrant. En revanche, si le matériau est non réactif (Kr = 0), 

le flux entrant et sortant seront les mêmes. 
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2.3 Les couvertures avec effet de barrière capillaire (CEBC) 

Les couvertures avec effet de barrière capillaire (CEBC) ont été conçues pour les climats humides 

et sont principalement utilisés pour contrôler le drainage minier acide. Ce système est 

particulièrement efficace lorsque la nappe phréatique est située à une profondeur considérable de 

la surface des résidus (Nicholson et al., 1989). L'objectif principal de ce type de couverture est de 

limiter la diffusion de l'oxygène vers les résidus sulfureux et ainsi contrôler le DMA.  

De nombreuses recherches ont été menées pour évaluer l’efficacité des CEBC comme technique 

de restauration dans des environnements non saturés. Ces études ont porté sur les propriétés des 

matériaux de construction et les facteurs contrôlant le mouvement de l’eau et des gaz à travers ce 

type de recouvrement dans les milieux à saturation variable (Nicholson et al., 1989; Yanful et al., 

1993; Aubertin et al., 1995; Bussière et al., 2004; Bussière et al., 2007; Kalonji Kabambi et al., 

2017; Larochelle et al., 2019). 

2.3.1 Les effets de barrières capillaires 

Le fonctionnement des CEBC dépend d’un phénomène appelé effet de barrière capillaire. L’effet 

de barrière capillaire se produit lorsqu'un matériau à grains fins est placé sur un matériau à grains 

grossiers. Ce phénomène se produit dans des conditions non saturées au-dessus de la nappe 

phréatique et est fortement dépendant de la texture et la structure des matériaux utilisés. Dans les 

CEBC, un effet de barrière capillaire se produit également lorsque la couche à grains grossiers est 

superposée à une couche à grains fins. Dans ce cas, la couche grossière limite la remontée capillaire 

de l'eau et la retient dans la couche de rétention d’humidité (CRH). Cette couche permet également 

de minimiser les effets de l'évaporation (Bussière et al., 2004).  Des études antérieures, qui se sont 

appuyées sur des travaux en laboratoire et de terrain ainsi que sur des simulations numériques, ont 

démontré l’efficacité des CEBC destinées à contrôler la diffusion de l’oxygène et à limiter le 

drainage minier acide (Nicholson et al., 1989; Barbour, 1990; Akindunni et al., 1991; Morel-

Seytoux, 1992; Aubertin et al., 1995; Bussière et al., 1997; O'kane et al., 1998; Bussière et al., 

2003; Bussière et al., 2007; Aubertin et al., 2009; Kalonji Kabambi et al., 2017; Larochelle, 2018). 

Le principe de l’effet de barrière capillaire peut être décrit à l’aide des CRE et des fonctions de 

perméabilité des matériaux. Les figures 2.4 et 2.5 illustrent les courbes de rétention d’eau et les 

fonctions de perméabilité de deux sols ayant des granulométries différentes. Un sable représente 

un matériau grossier tandis qu’un silt représente un matériau fin.  
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Figure 2.4: Courbes de rétention d’eau conceptuelles pour un silt et un sable (tiré d’Aubertin et 

al., 1995). 

 

 

Figure 2.5: Fonctions de perméabilités conceptuelles d’un sable et d’un silt (tiré d’Aubertin et al., 

1995). 

Selon la CRE, le sable se désature rapidement et atteint une pression d’entrée d'air à des succions 

plus faibles que celles du silt. Le silt maintient un haut degré de saturation jusqu'à ce que la succion 

atteigne la valeur d’entrée d'air. La fonction de perméabilité montre que la conductivité hydraulique 

saturée du sable est supérieure à celle du silt. Au fur et à mesure que la succion augmente, la 

conductivité hydraulique non saturée k(ψ) du sable diminue considérablement jusqu'à atteindre 

une valeur inférieure à celle du silt, qui a une capacité de rétention d’eau plus élevée. Ainsi, 

lorsqu’on place un silt sur un sable, et que la nappe phréatique est nettement sous le sable, ce 

dernier va se désaturer rapidement jusqu’à atteindre sa teneur en eau volumique résiduelle. A cette 

valeur de succion, la valeur de ku sera très faible, beaucoup plus faible que celle du silt. Parce que 
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la conductivité hydraulique du sable est très faible, elle constitue un obstacle à l’écoulement 

vertical. Ainsi l’eau dans la courbe de silt est piégée. En étant à un degré de saturation élevé, le silt 

constitue une barrière efficace à la diffusion de l’oxygène puisque plus le degré de saturation est 

élevé, plus faible est le coefficient de diffusion effectif et donc plus faible est le flux d’oxygène 

(voir section 2.2.3). 

La performance des barrières capillaires dépend donc grandement des propriétés non saturées des 

matériaux, particulièrement de la succion résiduelle ψr du matériau grossier et de la valeur d’entrée 

d'air ψa du matériau fin. Plus ψr est faible, plus l'effet de barrière capillaire est efficace, et plus la 

succion requise pour drainer le sol grossier est faible. Pour le sol fin, plus l'AEV est grand, plus ce 

dernier peut retenir l’eau. Si on peut maintenir l’eau dans le silt jusqu’à l’atteinte de la valeur 

résiduelle du sable, on s’assure de créer des effets de barrière capillaire qui garantiront le maintien 

d’une barrière efficace contre la migration de l’oxygène (Bussière et al., 2003). 

2.3.2 La configuration des couvertures avec effet de barrière capillaire 

Les couvertures avec effet de barrière capillaire sont essentiellement conçues sur la base des effets 

de barrière capillaire qui se produisent dans des conditions non saturées lorsqu’un matériau à grains 

fins est placé sur un matériau à grains grossiers.  La fonction principale de ces effets de barrière 

capillaire est de maintenir la couche à granulométrie fine à un degré de saturation élevé permettant 

ainsi de réduire le flux d’oxygène à travers la couverture (Nicholson et al., 1989; Yanful, 1993). 

Pour être efficace, la conception des CEBC doit répondre à de multiples fins. Tout d’abord, elle 

doit limiter le contact des matériaux contaminés avec le milieu environnant, réduire l'infiltration 

d'eau et le transfert de l’oxygène vers les rejets, prévenir l’érosion éolienne et hydrique, et restaurer 

le site dans son état d’origine sur le plan esthétique (Aubertin et Chapuis, 1991; Aubertin et al., 

1995; Aubertin et al., 2002). 

La couverture avec effet de barrière capillaire est typiquement configurée selon le schéma ci-

dessous (Figure 2.6). Le tableau 2.6 résume les propriétés des différentes couches ainsi que leur 

fonctionnement: 
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Figure 2.6: Configuration de la couverture avec effets de barrière capillaire (modifié d’Aubertin 

et al.1995)  
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Tableau 2.6: Le fonctionnement et les propriétés des différentes couches de la CEBC (tiré des travaux d’Aubertin et al.1995). 

Couche Propriétés  Fonction 

Couche superficielle Épaisseur : 15-20 cm -Limiter le contact entre le recouvrement et 

l’extérieur 

-Faciliter la végétation. 

-Minimiser l’érosion. 

Matériaux : sol végétal 

Couche de protection Épaisseur :<1m -Empêcher la biointrusion 

-Protéger les couches inferieures des changements 

climatiques (gel-dégel, dessication). 

-Emmagasiner une partie des eaux d’infiltration 

100<ksat<10-4 (cm/s) 

Matériaux : sable et gravier avec un 

pourcentage élevé de cailloux, stériles 

miniers non réactifs, concassé 

Couche drainante (bris 

capillaire supérieure) 

Épaisseur :30-50 cm -Créer les effets de barrière capillaire 

-Réduire l'accumulation des eaux 

-Diminuer la pression interstitielle dans la 

couverture 

-Protéger la couche de rétention contre 

l’évaporation 

10-1<ksat <10-3 (cm/s) 

Matériaux : sable, gravier 
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Tableau 2.6: Le fonctionnement et les propriétés des différentes couches de la CEBC (tiré des travaux d’Aubertin et al.1995). (suite) 

 

Couche Propriétés Fonction 

Couche de rétention 

d’humidité 

Épaisseur : 50-100cm -Maintenir un degré de saturation élevé. 

-Créer une barrière a l’oxygène. 

 

ksat<10-5 (cm/s) 

Matériaux : Silt, silt argileux, résidus inertes, 

sable-bentonite 

Couche de support (bris 

capillaire inférieure) 

Épaisseur :30-50cm -Créer les effets de barrière capillaire. 

-Empêcher la remontée capillaire des eaux 

contaminées. 

-Soutenir les couches supérieures. 

10-1<ksat <10-3 (cm/s) 

Matériaux : sable, gravier 
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2.3.3 Matériaux naturels 

Diverses études ont été menées sur la base des modèles physiques et numériques, à l'échelle du 

laboratoire et à grande échelle, afin de caractériser le comportement des matériaux naturels (tels 

que le sable, le silt et le gravier) utilisés pour construire des CEBC et leur efficacité à contrôler les 

flux d'oxygène (Nicholson et al., 1989; Akindunni et al., 1991; Yanful et al., 1999; Bussière et al., 

2007; Bussière et al., 2009). Ces études ont montré que les matériaux fins comme le silt 

fonctionnent bien comme couche de rétention d’humidité et les matériaux grossiers tels que le sable 

et les graviers comme couche de bris capillaire. Toutefois, les sols naturels ne sont pas toujours 

disponibles en quantités suffisantes à proximité du site et leur éloignement peut entraîner des coûts 

de transport élevés. L’excavation des terrains pour extraire ces matériaux naturels peut également 

causer des dommages environnementaux. Pour réduire les coûts de restauration et minimiser 

l’impact sur l’environnement, les chercheurs étudient de plus en plus l’utilisation de matériaux 

miniers en alternative aux sols naturels (Demers et Pabst, 2021). 

2.3.4 La valorisation des rejets miniers dans les CEBC 

Chaque année, l’activité minière génère d’importantes quantités de rejets miniers, principalement 

sous forme de roches stériles et de résidus. Lorsqu’ils sont déposés en surface, ces rejets présentent 

des risques d’instabilité géotechnique et géochimique, devenant ainsi une source majeure de 

contamination pour les eaux de surface et les eaux souterraines. La valorisation de ces rejets 

permettrait de réduire leur accumulation en surface, réduire les coûts et de minimiser les impacts 

environnementaux, tout en garantissant une stabilité physique et géochimique à long terme 

(Aubertin et Chapuis, 1991; Aubertin et al., 2016).. Les rejets miniers peuvent être utilisés dans la 

construction des ouvrages (par exemple, routes, barrages, digues), ainsi que dans la mise en place 

des systèmes de recouvrement. Dans le cadre de ce projet, l’emphase sera mise sur l’utilisation des 

rejets pour la construction des CEBC, en particulier en employant les stériles comme couche de 

bris capillaire et les résidus comme couche de rétention d’humidité. 

2.3.4.1 Les résidus miniers comme couche de rétention d’humidité 

Plusieurs chercheurs se sont penchés sur la possibilité d'utiliser les rejets de concentrateur non 

générateurs d’acide comme couche de rétention d’humidité. Ce concept a été validé par des essais 
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en laboratoire et des modèles numériques visant à évaluer la performance des CEBC avec résidus 

miniers (Aubertin et al., 1993; Aachib et al., 1994; Aubertin et al., 1995; Bussiere et al., 2000). 

Comme déjà mentionné, la couche de rétention d'humidité doit toujours maintenir un degré de 

saturation élevé à long terme, même durant les périodes sèches où il n'y a pas d'apport d'eau 

régulier, afin de limiter le passage de l'oxygène à travers la couverture. Pour cette raison, les 

premiers travaux sur le sujet ont visé à déterminer les caractéristiques hydrogéologiques de base 

des résidus et à évaluer leur potentiel pour agir comme couche de rétention d’humidité (Aubertin 

et al., 1995). 

L’évaluations à l’échelle du laboratoire, à l'échelle du terrain et par modélisation numérique des 

rejets de concentrateurs non acidogènes ont démontré leur efficacité lorsqu'ils sont utilisés comme 

couches de rétention d'humidité dans les CEBC, et ont montré que leur comportement 

hydrogéotechnique est comparable à celui des silts non plastiques (Aubertin et Chapuis, 1991; 

Aubertin et al., 1995; Aubertin et al., 1996; Ricard et al., 1999; Bussière et al., 2004; Molson et al., 

2008; Kalonji Kabambi et al., 2017; Larochelle et al., 2019; Lavoie-Deraspe, 2019; Kalonji-

Kabambi et al., 2020). 

Les chercheurs ont également évalué le potentiel des résidus faiblement réactifs et ayant subi un 

processus de désulfuration par flottation non sélective (Bussière et al., 2002; Demers et al., 2008; Pabst, 

2011; Kalonji Kabambi et al., 2017). L’objectif ici serait de produire les matériaux de recouvrement 

durant l’opération minière. Ces études ont montré que la conception de couvertures avec effets de 

barrière capillaire à base de matériaux à faible teneur en soufre peut améliorer la performance de 

recouvrements à tout le moins, à court terme. En fait, il a été démontré qu’une faible teneur en sulfure 

réagit avec l'oxygène qui se diffuse à travers le matériau de couverture. De ce fait, une portion 

importante de l'oxygène diffusif est consommée par la couverture avant qu’il n’atteigne les résidus 

réactifs placés sous la couverture. Cette consommation pourrait améliorer l’efficacité à court terme 

de la couverture en minimisant la concentration de l’oxygène disponible à la base de la couverture  

(Aubertin et al., 2000; Mbonimpa et al., 2002; Mbonimpa et al., 2003; Bussière et al., 2004; Demers 

et al., 2009). 

Ces résidus désulfurés sont généralement caractérisés par une faible teneur en soufre (<0,5%), une 

granulométrie entre 10 et 100 μm, une conductivité hydraulique saturée faible qui varie entre 10-4 

et 10-6 et une pression d’entrée d’air de 2,8 m d’eau (Bussière et al., 2004).  Ces propriétés 

hydrogéologiques, similaires à celles des résidus avant désulfuration font que les résidus 



67 

 

désulfureux constituent une alternative intéressante pour construire les recouvrements (Bussière et 

al., 1995). 

Des modèles analytiques et numériques ont été établis par Mbonimpa et al. (2003) en utilisant les 

lois de Fick modifiés afin d’obtenir les flux d’oxygène à la surface et à la base d’une couche de 

rétention d’humidité d’une CEBC composée de matériaux faiblement réactifs mais non générateurs 

d’acide. Ces études montrent que l’ajout d’un matériau faiblement réactif ayant un degré de 

saturation supérieur à 85% sur une épaisseur de 80 cm à la couverture pour augmenter la 

performance de la couverture à contrôler le flux d’oxygène qui se rend aux résidus générateurs 

d’acide. 

2.3.4.2 Les stériles comme couche de bris capillaire  

Les roches stériles non générateurs d’acide ou à faible teneur en soufre peuvent être utilisés comme 

matériaux de recouvrements dans les sites miniers, que ce soit dans les couvertures monocouches 

(Pabst, 2011) ou multicouches (Kalonji, 2014; Larochelle et al., 2019). Ces matériaux ont été 

suggérés comme couche de bris capillaire pour les CEBC en raison de leurs propriétés 

hydrogéotechnique, notamment leur capacité de drainage. Des modélisations numériques réalisés 

par Pabst (2011) ont montré que le choix de l’épaisseur de stériles du bas exerce une influence très 

limitée sur l’efficacité des bris capillaires, et que les stériles plus grossiers peuvent améliorer la 

performance des bris capillaires afin de limiter la désaturation de la couche de rétention d’humidité. 

Kalonji-Kabambi (2014) a étudié en laboratoire et par modélisation numérique l’utilisation des 

roches stériles comme couche de bris capillaire (CBC), en évaluant des stériles tamisés à 0-20 mm 

et concassés à 0-50 mm. Les deux fractions granulométriques ont montré un comportement 

hydrogéologique similaire, et il a été démontré que plus le contraste granulométrique entre la 

couche de rétention d’humidité et la couche de bris capillaire est important, plus le bris capillaire 

est efficace. L’utilisation des roches stériles dans les recouvrements nécessite une gestion 

raisonnable, en particulier pour les stériles générateurs d’acide qui peuvent être une source de 

contamination des eaux. Larochelle et al. (2019) ont évalué l’efficacité des stériles miniers pré-

oxydés (générateurs d’acide) de la mine Westwood-Doyon comme couche de bris capillaire du bas 

dans une CEBC. Au niveau hydrogéologique, les résultats ont montré que les bris capillaires sont 

bien établis et que les résidus désulfurés utilisés comme couche de rétention d’humidité ont 

maintenu un niveau de saturation élevé. L'analyse de la qualité de l'eau a montré un comportement 

géochimique satisfaisant pour les roches stériles lorsqu’utilisés comme couche de bris capillaire du 
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bas dans une CEBC (pH neutre, faibles concentrations de métaux) et de faibles flux d'oxygène. À 

noter cependant que les stériles de la couche grossière du bas doivent être protégés par une barrière 

à l’oxygène efficace que ce type de stériles ne peut être utilisé comme couche de bris capillaire du 

haut.  Le lecteur intéressé à en connaître davantage sur les études où les rejets miniers ont été 

utilisés comme matériau dans une CEBC est invité à consulter le tableau synthèse présenté à 

l’Annexe 1. 

2.4 Modélisation géochimique 

L’utilisation de modèles géochimiques est de plus en plus suggérée pour l’évaluation spatio-

temporelle du transfert des contaminants. Ces modèles sont largement appliqués pour accompagner 

les recherches en laboratoire et sur le terrain, relatives à l’évolution de la qualité de l’eau dans les 

haldes à stériles et les parcs à résidus (Davis et Ritchie, 1986; Frind et Molson, 1994; Molson et 

al., 2005; Pabst et al., 2017; Kalonji-Kabambi et al., 2020; Raymond et al., 2020). Ces deux milieux 

partagent la caractéristique que les phénomènes d'altération physico-chimique surviennent lors de 

l'exposition des résidus miniers ou des roches stériles à l’eau ou à l’oxygène, produisant ainsi du 

drainage minier acide. 

De nombreux modèles d’équilibre thermodynamique ont été développés pour interpréter les 

données géochimiques et simuler le devenir et le transport des métaux (Nordstrom et Alpers, 1999) 

en se basant sur des codes géochimiques, tels que Visual-MINTEQ (Gustafsson, 2004) et 

PHREEQC (Parkhurst et Appelo, 1999). Ces modèles ont progressé de simples programmes de 

spéciation permettant de calculer la composition à l’équilibre de solutions aqueuses à des 

programmes plus complexes. Ils ont aussi été intégrés dans des modèles de transport réactif 

multicomposants, qui permettent de simuler l’évolution de systèmes géochimiques des solutés en 

incluant les processus physiques, hydrogéologiques, chimique et éventuellement du transport des 

gaz. 

Les modèles géochimiques peuvent être utilisés pour simuler les processus de la génération et 

d’atténuation du DMA tels que le processus d’oxydation des minéraux sulfureux et le processus de 

neutralisation impliquant la dissolution des minéraux tampons et la précipitation des minéraux 

secondaires. Ces deux processus peuvent se produire dans des conditions saturées ou non saturées. 

Des modèles numériques ont été développés pour étudier l’interaction de ces deux processus 

couplés simultanément, ainsi que d’autres phénomènes (physiques, chimiques et biochimiques) qui 
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contribuent à la génération et l’atténuation du drainage minier acide. Ils peuvent également aider à 

reproduire les différents scénarios de restauration et évaluer leurs effets sur la qualité de l’eau à 

court, moyen et long terme (Mayer et al., 1999; Pabst et al., 2011; Demers et al., 2013; Pabst et al., 

2018; Wilson et al., 2018; Kalonji-Kabambi et al., 2020). 

Dans ce qui suit, les principales composantes des modèles de transport réactifs utilisés pour prédire 

le comportement géochimique de rejets miniers sont présentés. On présente ensuite plus 

spécifiquement le modèle MIN3P (Mayer, 1999) qui sera utilisé dans la présente étude. 

2.4.1.1 Réactions chimiques à l’équilibre 

La loi de conservation de masse est utilisée pour décrire les réactions chimiques à l’état d’équilibre, 

telle que proposée par Guldberg et. al (1867) (Levenspiel, 1998; Merkel et al., 2005). Considérons 

les espèces chimiques A, B, C et D qui participent à la réaction chimique décrite par l’équations 

2.54 et 2.55: 

𝑎𝐴 + 𝑏𝐵 ↔ 𝑐𝐶 + 𝑑𝐷 (2.54) 

 

𝐾 =
{𝐶}𝑐{𝐷}𝑑

{𝐴}𝑎{𝐵}𝑏
(2.55) 

Où a, b, c et d sont des coefficients stœchiométriques; 

K : Constante d’équilibre; 

Selon la loi de conservation de masse, les espèces chimiques sont décrites par leurs activités 

ioniques par l’équation 2.56: 

𝑎𝑖 = 𝛾[𝑖] (2.56) 

avec : 

ai : activité ionique; 

𝛾: Coefficient d’activité; 

[i] : Concentration de l’ion (mol/L); 

Le coefficient d’activité 𝛾 peut être calculé à l’aide de l’équation de Debye-Hückel (1923) : 

log 𝛾 =
0,51𝑍2√𝐼

1 + 3,3𝛼√𝐼
(2.57) 

où : 



70 

 

Z : charge de l’ion; 

𝛼 : Diamètre effectif de l’ion ; 

I : force ionique; 

La force ionique I est définit par la moitié de la somme du produit des moles des espèces présentes 

(mi) et de leurs nombres de charge (Zi) : 

𝐼 = 0,5∑𝑚𝑖𝑍𝑖
2 (2.58) 

Le produit de solubilité d’une réaction de dissolution d’un minéral M(s) peut être exprimé comme 

suit : 

M(s)          cC+ dD 

𝐾𝑝𝑠 =
{𝐶}𝑐{𝐷}𝑑

{𝑀}
(2.59) 

 

{𝑀}= 1 (pour les solides). 

Le produit de solubilité peut être reformulé en utilisant le produit d’activité ionique (IAP), tel 

qu’indiqué ci-dessous : 

𝐾𝑝𝑠 = 𝐼𝐴𝑃 = {𝐶}
𝑐{𝐷}𝑑 (2.60) 

Le produit de solubilité dépend fortement de la température, de la pression partielle, du pH, de Eh 

et d’autres facteurs (Merkel et al., 2005). 

L’indice de saturation IS est utilisé pour indiquer la saturation d’une solution par rapport à un 

minéral donné (Appelo et Postma, 2004). Il est calculé par la formule suivante : 

𝐼𝑆 =  log
𝐼𝐴𝑃

𝐾𝑝𝑠
(2.61) 

où : 

IS>0 : précipitation du minéral. 

IS=0 : le système est à l’équilibre. 

IS<0 : Dissolution du minéral. 
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2.4.1.2 La cinétique des réactions chimiques 

Les réactions précédemment décrites ne dépendent pas du temps. Dans la suite, les réactions 

chimiques présentées prennent en compte la vitesse à laquelle la réaction peut se survenir et le 

temps nécessaire pour atteindre l’équilibre. 

La vitesse de la réaction correspond à la variation de la quantité des réactifs et des produits par 

unité de temps. La vitesse de réaction cinétique des minéraux est écrite tel que ci-dessous : 

𝑅𝑘 = 𝑟𝑘. (
𝐴0
𝑉
) . (

𝑚𝑘

𝑚0𝑘
)
𝑛

(2.62) 

avec : 

rk : la vitesse de réaction spécifique; 

A0 : Surface initiale du minéral; 

V : Volume molaire du minéral; 

m0k : masse initiale du minéral; 

mk : masse du minéral à un temps t; 

n=2/3. 

2.4.1.3 Le modèle du noyau réactif « Shrinking core Model » 

L’oxydation des sulfures peut être représentée par le modèle du noyau réactif ou « Shrinking core 

Model » (Levenspiel, 1998). Ce modèle a été initialement développé par Yagi et Kunii (1955, 

1961), et a été appliqué à divers modèles géochimiques (Davis et Ritchie, 1986; Mayer et al., 2002; 

Molson et al., 2004; Molson et al., 2008). Ce modèle est souvent retenu car il est raisonnablement 

représentatif de l’oxydation des minéraux sulfureux.  

Selon le modèle du noyau réactif, un minéral (sulfures) est entouré par un fluide environnant et un 

film aqueux (Figure 2.7). Il suppose que le taux d’oxydation est contrôlé par la taille des grains des 

sulfures qui sont tous considérés sphériques. L’oxydation des sulfures entraine un rétrécissement 

du volume et donc du diamètre du grain. Cependant, la précipitation des minéraux secondaires à la 

surface du grain favorise la formation d’un halo ou cortex autour du grain, augmentant ainsi le 

diamètre total. La frange de précipitation des minéraux secondaires se comporte comme une 

barrière qui empêche diffusion du gaz vers le noyau interne non oxydé (Nicholson et al., 1990; 

Appelo et Postma, 1994). 
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Figure 2.7: Modèle Shrinking core. Le modèle suppose que les grains de sulfures sont sphériques 

et qu'ils subissent une oxydation progressive. Pour réagir avec la surface du grain non réactif, 

l'oxygène doit se déplacer (par diffusion) à travers le fluide environnant, le film aqueux entourant 

les particules, ainsi que la zone de précipitation secondaire et de minéraux déjà oxydés (halo 

d'altération) (adapté de Mayer et al., 2002). 

La formule qui exprime le taux d’oxydation des sulfures selon le modèle « shrinking core » est la 

suivante :  

𝑅𝑘
𝑚 = −103𝑆𝑘𝐷𝑘 (

𝑟𝑖
𝑝

(𝑟𝑖
𝑝
− 𝑟𝑖

𝑟). 𝑟𝑖
𝑟
) . (

[𝑂2]𝑤
𝑣𝑘

) (2.63) 

où : 

𝑅𝑘
𝑚 : Taux d’oxydation des sulfures; 

𝑆𝑘 : Surface réactive du minéral;  

𝐷𝑘 : Coefficient de diffusion a travers le cortex d’oxydation;  

𝑟𝑖
𝑝
 : Rayon du grain; 

𝑟𝑖
𝑟 : Rayon du noyau;  

[𝑂2]𝑤 : Concentration d’oxygène dissous; 

𝑣𝑘 : Coefficient stœchiométrique de l’oxygène (dans le cas de la pyrite 𝑣𝑘 = 3,5). 

L’équation qui décrit le taux de précipitation des minéraux secondaires non sulfureux précipités 

est formulée suivant la loi de réaction de surface de la manière suivante :   

𝑅𝑘
𝑚 = −𝑘𝑘

𝑚,𝑒𝑓𝑓
(1 −

𝐼𝐴𝑃𝐾
𝐾𝑘

) (2.64) 

Rk
m : Taux de dissolution-précipitation;  

kk
m,eff : Coefficient de réaction effectif; 
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IAPK : Produit d’activité ionique; 

Kk :  Constante d’équilibre.  

Les étapes d’évolution du modèle noyau réactif sont résumés comme suit :  

• Étape 1 : Diffusion de l’oxygène à travers le film aqueux entourant la particule jusqu'à la 

surface du grain solide non réactif. 

• Étape 2 : Infiltration et diffusion de l’oxygène à travers le cortex d’oxydation jusqu'à la 

surface du noyau non oxydé. 

• Étape 3 : Réaction de l’oxygène avec le solide à l’interface solide- cortex d’oxydation 

entrainant la formation d’une surface réactive.  

• Étape 4 : Diffusion des produits gazeux à travers le cortex d’altération jusqu'à la surface 

extérieure du solide. 

• Étape 5 : Diffusion des produits gazeux à travers le film aqueux vers le fluide. 

2.4.2 Les formules mathématiques du modèle de transport réactif 

Les formulations fondamentales qui régissent les modèle transport réactif peuvent être classées en 

deux groupes : 

• L’équation de Richards qui décrit l’écoulement de l’eau dans un milieu non saturé (déjà 

présentée à la section 2 (équation 2.11) 

• Les équations de transport-réactif qui décrivent les processus de transport couplés à un 

ensemble de réactions chimiques.  

L’équation générale du transport réactif, y compris les réactions chimiques, est présentée comme 

suit :  

𝜕

𝜕𝑡
(𝑆𝑎𝑛𝑇𝑗

𝑎) +
𝜕

𝜕𝑡
(𝑆𝑔𝑛𝑇𝑗

𝑔
) − ∇𝑞𝑎𝑇𝑗

𝑎 + ∇.𝐷𝑎∇𝑇𝑗
𝑎 − ∇. 𝑞𝑔𝑇𝑗

𝑔
+ ∇.𝐷𝑔∇𝑇𝑗

𝑔
= 𝑄𝑗

𝑎,𝑎 + 𝑄𝑗
𝑎,𝑚 (2.65) 

avec : 

𝑇𝑗
𝑎:   Concentration de l’élément j dans la phase aqueuse;  

𝑇𝑗
𝑔

 : Concentration de l’élément j dans la phase gazeuse; 

Da : Coefficient de diffusion dans l’eau; 
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Dg : Coefficient de diffusion dans la phase gazeuse; 

𝑄𝑗
𝑎 : Débit (source ou fuite). 

2.4.3 Les modèles de transport réactif simulant la génération et l’atténuation 

du DMA 

L’infiltration d’eau, dont la composition chimique diffère de celle de la nappe phréatique, ou 

l’infiltration de gaz dans un milieu poreux partiellement saturé, comptent parmi les processus 

externes indispensables pour perturber l’équilibre du système géochimique. Ce déséquilibre agit 

comme une force motrice pour que les réactions géochimiques se produisent jusqu’à ce qu’un 

nouvel état d’équilibre soit atteint. Ce changement peut entrainer des modifications de la 

composition des phases, ce qui provoque une altération géochimique de la phase solide (oxydation 

pyrite). Cette altération géochimique dépend de plusieurs facteurs (Sparks, 2013) : la température, 

la conductivité hydraulique, la saturation des phases, la porosité de la phase solide, la surface 

minérale, la concentration des espèces de l’eau de recharge, la concentration d’oxygène (O2) et de 

dioxyde de carbone (CO2), et le pH de l’eau de recharge (Mayer, 1999). 

Plusieurs modèles de transport-réactif ont été conçus pour simuler la production et l’atténuation du 

drainage minier acide dans la zone non saturée, où se situe la source de contaminants telle que 

l’oxydation des sulfures (Jaynes et al., 1984; Lichtner, 1996; Lefebvre et al., 2001; Mayer et al., 

2002). 

Les réactions géochimiques employées pour la formulation de transport réactif dans des systèmes 

présentant une saturation variable sont décrites au tableau 2.7 (Lichtner, 1996; Mayer et al., 2012) : 
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Tableau 2.7: Les réactions géochimiques de transport réactif (Mayer et al., 2002) 

Phase Équation Termes de l’équation 

Les espèces dans la 

phase aqueuse- à 

l’équilibre 

𝐴𝑖
𝑎,𝑒𝑞

⇋∑𝑣𝑖𝑗
𝑎,𝑒𝑞

𝐴𝑗
𝑐

𝑁𝑐

𝑗=1

(2.66) 

 

  i=1, Na,eq 

𝐴𝑖
𝑎,𝑒𝑞

 : Complexe aqueuse 

𝑣𝑖𝑗
𝑎,𝑒𝑞

: coefficient 

stœchiométrique 

𝐴𝑗
𝑐: espèce chimique 

Na,eq : Nombre de complexes 

aqueux 

Les espèces dans la 

phase aqueuse- à l’état 

cinétique 

0 ⇋∑𝑣𝑖𝑗
𝑎,𝑘𝑖𝑛𝐴𝑗

𝑐

𝑁𝑐

𝑗=1

(2.67) 

                                                                                              

i=1, Na,kin 

Na,kin: nombre de réactions 

cinétiques 

La phase gazeuse 

𝐴𝑖
𝑔
⇋∑𝑣𝑖𝑗

𝑔
𝐴𝑗
𝑐

𝑁𝑔

𝑖=1

(2.68) 

                                                                                                    

i=1, Ng 

𝐴𝑖
𝑔

: Complexe gazeux 

𝑣𝑖𝑗
𝑔

: coefficient 

stœchiométrique 

Ng: Nombre de gaz 

Phase minérale 

𝐴𝑖
𝑚 ⇋ ∑ ∑ 𝑉𝑖𝑗𝑙

𝑚𝐴𝑗
𝑐𝑁𝑐

𝑗=1

𝑁𝑖
𝑚,𝑝

𝑖=1
(2.69)                                                                        

i=1, Nm 

𝑁𝑖
𝑚,𝑝

: nombre de voies 

parallèles affectant la 

dissolution cinétique ou la 

précipitation du minéral 

Les concentrations 

totales dans les phase 

aqueuse et gazeuse. 

𝑇𝑗
𝑎 = 𝐶𝑗

𝑐 + ∑ 𝑉𝑖𝑗
𝑎,𝑒𝑞

𝑁𝑎,𝑒𝑞

𝑖=1

𝐶𝐼
𝑎,𝑒𝑞(2.70) 

 

𝑇𝑗
𝑔
= 𝐶𝑗

𝑐 +∑𝑉𝑖𝑗
𝑔

𝑁𝑔

𝑖=1

𝐶𝐼
𝑔 (2.71) 

 

j=1, Nc 

𝐶𝑗
𝑐  : les concentrations des 

espèces en solution(mol/LH2O) 

𝐶𝐼
𝑎,𝑒𝑞

 , 𝐶𝐼
𝑔

: les concentrations 

des espèces secondaires dans 

les phase aqueuse et gazeuse. 

 

Cet ensemble de réactions implique des réactions qui sont à l’équilibre et d’autres qui sont 

contrôlées cinétiquement. Les relations cinétiquement contrôlées concernent les réactions qui se 

produisent à une vitesse lente telles que la dissolution et la précipitation des minéraux. Il est 

important de définir des voies de réactions parallèles pour chaque phase minérale pour les réactions 

intra-aqueuse décrite par l’équation 2.69. Par exemple, l’oxydation de la pyrite peut être causée par 
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l’oxygène ou par les ions Fe3+, ce qui entraîne des stœchiométries et des taux de réactions différents 

pour chaque voie de réaction (Mayer et al., 2002). 

La concentration totale du composant 𝐴𝑗
𝑐 dans les phase aqueuse et gazeuse est définie 

respectivement par les équations (équation 2.70) et (équation 2.71) (Yeh et Tripathi, 1989; Steefel 

et Lasaga, 1994). 

Les réactions ayant une cinétique plus lente que le transport, telles que les réactions d’oxydation 

bactérienne ou les réactions de dissolution/ précipitations, sont caractérisées par des taux de 

réactions et définis par l’équation suivante (Mayer et al., 2002) : 

Ril
m = (φi

m, Si
m, Dil

m, Kil
m, Kil

m, I, Cj
c, Ck

a,eq
, Tj

a) (2.72) 

où : 

φi
m : Fraction volumique du minéral 

Si
m : Surface réactive du minéral 

Dil
m : Coefficient de diffusion requis pour le modèle « Shrinking-core » 

Kil
m, Kil

m : constantes de vitesse qui décrit la dissolution du minéral. 

Afin d’évaluer la production ou la consommation des composants dans la phase aqueuse, l’équation 

2.73 est proposée :  

𝑄𝑗
𝑎,𝑎 = −𝑛 ∑ 𝑉𝑖𝑗

𝑎,𝑘𝑖𝑛

𝑁𝑎,𝑘𝑖𝑛

𝑖=1

𝑅𝑖
𝑎                              j = 1, Nc (2.73) 

Où la vitesse de réaction cinétique est représentée par  𝑅𝑖
𝑎 et la porosité par n. 

L’apparition des composants dissous ou précipités résultant de réactions de dissolution -

précipitation est exprimée de la même manière : 

𝑄𝑗
𝑎,𝑚 = −𝑛∑ ∑ 𝑉𝑖𝑗𝑙

𝑚

𝑁𝑖
𝑚,𝑝

𝑙=1

𝑁𝑚

𝑖=1

𝑅𝑖𝑙
𝑚 (2.74) 

L’équation 2.76 permet de calculer la variation de la masse minérale :  

𝑄𝑗
𝑚,𝑎 = 𝑉𝑖

𝑚 ∑ 𝑅𝑖𝑙
𝑚

𝑁𝑖
𝑚,𝑝

𝑙=1

(2.75) 

𝜕𝜑𝑚𝑖

𝜕𝑡
= 𝑉𝑖

𝑚. 𝑅𝑖
𝑚 (2.76) 

avec : 

φm : Fraction volumique du minéral m; 
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Vi
m : volume molaire du minéral m ; 

Ri
m: Taux de réaction (oxydation, précipitation ou dissolution) du minéral m; 
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CHAPITRE 3 MATÉRIAUX ET MÉTHODES 

Ce chapitre présente la méthodologie détaillée utilisée pour répondre aux objectifs de ce projet de 

recherche. Notre démarche méthodologique s’articule autour de quatre phases distinctes 

contribuant à bien mener notre recherche. La première phase implique la préparation des matériaux 

de recouvrement, la deuxième phase repose sur la caractérisation de ces matériaux, la troisième 

phase consiste à réaliser des essais en colonne au laboratoire. Finalement, une phase de 

modélisation hydrogéochimique avec des projections à des échelles plus étendues. 

3.1 Provenance des matériaux  

Deux barils de résidus miniers et deux barils de roches stériles provenant de la mine Canadian 

Malartic ont été transportés au laboratoire URSTM au mois du mai 2023. Le calcaire broyé utilisé 

comme un matériau d’amendement provient de la compagnie Miller Agricultural Limestone 

(Haileybury-Ontario). Une fois au laboratoire les matériaux ont été homogénéisés manuellement, 

répartis d’une façon homogène dans des chaudières (Figure 3.1). Une quantité de stériles et de 

résidus a été prélevée pour calculer la teneur en eau massique des deux matériaux et pour les essais 

de caractérisation physique, hydrogéologique, chimique et minéralogique. 

   

Figure 3.1: Préparation des stériles et résidus au laboratoire URSTM 

3.1.1 Contexte géologique de la mine Canadian Malartic  

La mine Canadian Malartic (MCM) comprend la demi-sud de la ville de Malartic et se situe à 

environ 65 km à l’est de Rouyn-Noranda, elle exploite un gisement d’or à sulfures disséminés et/ou 
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en stockwork, d’âge archéen de classe mondiale situé dans le sud-est de la province du Supérieur. 

Sa production atteint 658 792 onces d’or en 2022. La MCM fait partie des mines en exploitations 

situées sur la faille de Cadillac-Larder Lake, orientée est-ouest, et qui marque la limite entre la 

sous-province de Pontiac au sud et de l’Abitibi au nord (Figure 3.2) (Sansfacon et al., 1987). La 

minéralisation de la MCM est encaissée à la fois dans des roches sédimentaires du Groupe de 

Pontiac et des intrusions porphyriques de monzodiorite à quartz et de granodioite. Des phases 

aurifères sont associées à l’altération hydrothermale (altération potassique, silicification ou 

carbonatation), qui est à l’origine de la formation des minéraux d’altération comme la calcite (De 

Souza et al., 2019). De point de vue environnemental, la présence des carbonates est un facteur 

important pour neutraliser le DMA. 

 

Figure 3.2: : Carte géologique des sous-provinces de l’Abitibi et de Pontiac autour de la mine 

Canadian Malartic (De et al., 2020). 

3.1.2 Description des matériaux utilisés  

Trois matériaux ont été utilisés dans le cadre de ce projet, dont un résidu présentant un potentiel de 

génération d’acide est considéré faible, voire situé dans la zone d’incertitude. Ces résidus ont été 

utilisés dans la CEBC comme couche de rétention d’humidité. Des stériles concassés et tamisés à 

une granulométrie de 50 mm sur le site minier Canadian Malartic ont été utilisés comme couche 

de protection et/ou couche de bris capillaire. Les stériles de la MCM présente plusieurs lithologies 

dont les principales sont : Grauwacke altéré (AGR), Grauwacke carbonaté (CGR), Grauwacke 

silicifié (SGR), Grauwacke (GR), Porphyres (SPO), Porphyre carbonaté (CPO). Vu que ce projet 
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se focalise essentiellement sur les résidus peu réactifs, nous avons utilisé les roches stériles CPO 

provenant des dykes porphyriques de composition dioritique à granodioritique, avec une altération 

plus importante en carbonate, qui peuvent contribuer à la neutralisation du DMA et améliorer 

l’efficacité de la CEBC. Un amendement calcaire d’une granulométrie fine, et un potentiel de 

neutralisation élevé (94%) a été mélangé avec les résidus pour neutraliser le pH, et favoriser 

l’atténuation des concentrations élevées de métaux hydrosolubles dans l’eau interstitielle. 

3.2 Techniques de caractérisation physique 

3.2.1 Analyse granulométrique 

- Résidus et résidus amendés  

L’analyse granulométrique des résidus et des résidus amendés a été réalisée à l’aide du 

granulomètre laser Malvern Mastersizer. Cet équipement utilise la technique de diffraction laser, 

mesurant l’intensité de la lumière en fonction de l’angle par rapport au faisceau laser. Ce dernier 

est dirigé à travers les particules de l’échantillon, qui sont dispersées dans l’eau (mode de dispersion 

humide) (Merkus, 2009). Les données sont compilées et analysées à l’aide de modèles 

mathématiques pour déterminer la courbe granulométrique de l’échantillon. L’appareil n’est 

capable de détecter que les fractions granulométriques comprises entre 0,05 µm à 880 µm, avec 

une précision de ±2%. 

- Les roches stériles  

L’analyse granulométrique des roches stériles a été faite selon la norme ASTM D422. Cette 

opération consiste à tamiser l’échantillon à l’aide d’une série de tamis dont les diamètres de mailles 

56 mm, 40 mm, 28 mm, 20 mm, 14 mm, 10 mm et 5 mm, le passant à 5 mm est tamisé à l’aide des 

tamis de mailles 2,5 mm, 1,25 mm, 630 µm, 315 µm, 160 µm, et 80 µm. La fraction fine (<80 µm) 

est encore analysée par le granulomètre laser Malvern Mastersizer, la réconciliation des deux 

données permet de déterminer la courbe granulométrique des stériles. Les courbes 

granulométriques obtenues permettent de déterminer les paramètres suivants : 

D10 : diamètre effectif des particules qui correspondre à 10% du passant. 

D60 : diamètre effectif des particules qui correspondre à 60% du passant. 
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D30 : diamètre effectif des particules qui correspondre à 30% du passant. 

Cu : Coefficient d’uniformité (indice d’irrégularité de la distribution de la taille des particules (Cu= 

D60/D10) 

Cc : Coefficient de courbure (
(𝐷30)

2

𝐷60×𝐷10
) 

3.2.2 Densité relative  

La densité relative est mesurée selon la norme ASTM D854-10 (ASTM, 2012) à l’aide d’un 

pycnomètre à hélium (Micromeritics AccuPyc 1330), avec une précision de ±0,03%. Cette 

méthode permet de mesurer le volume de gaz (Hélium) injecté par une masse connue de 

l’échantillon en poudre. Les stériles sont broyés avant qu’ils soient analysés par le pycnomètre à 

hélium. 

3.3 Résultats de la caractérisation physique 

3.3.1 Granulométrie 

La figure 3.3 représente les courbes granulométriques des trois matériaux. Les caractéristiques 

principales de ces courbes sont présentées dans le tableau 3.1 

Les résidus MCM ont un pourcentage passant au tamis 80 μm de 74%, avec des D60 et D10 de 

respectivement de 44 μm et 3,5 μm. Le coefficient d’uniformité est de 12,61 et celui de courbure 

est de 1,05, indiquant une granulométrie étalée. Ces résultats granulométriques sont cohérents avec 

ceux habituellement trouvés dans la littérature (Bussière et al., 2007; L-Bolduc, 2012; Kalonji, 

2014; Lavoie-Deraspe, 2019). 

La courbe granulométrique de l’amendement calcaire indique un pourcentage passant au tamis 80 

μm de 46%, avec un D60 de 120 μm et un D10 de 4,1 μm. De plus, le coefficient d’uniformité est 

de 29,61, représentants ainsi une granulométrie étalée. La granulométrie du calcaire est légèrement 

plus grossière que celle des résidus. 

Le mélange résidus-calcaire représente un D60 de 42 μm, un pourcentage de passant au tamis 80 

μm de 76% et un Cu de 12,4. La distribution granulométrique du mélange résidus-calcaire est 

semblable à celle des résidus seuls, en raison de l’utilisation d’un faible ratio (8%) dans le mélange. 
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Figure 3.3: Courbe granulométrique des résidus, de l'amendement calcaire et du mélange 

calcaire-résidus 

La figure 3.4 représente la courbe granulométrique des roches stériles CPO, on observe à cette 

figure que le D10 est de 0,42 mm le D60 est de 18,71 mm. Le coefficient d’uniformité Cu a une 

valeur de 44,5 et le coefficient de courbure est de 2,70. Le pourcentage passant au tamis 80 μm est 

de 5%. Les courbes granulométriques des roches stériles CPO sont semblables aux celles 

représentés par Lavoie-Deraspe (2019). 
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Figure 3.4: Courbe granulométrique des stériles CPO 

Tableau 3.1: Caractéristiques de la courbe granulométrique des différents matériaux 

Matériau D10 (mm) D60 (mm) D30 (mm) CU Cc 

Résidus 0,0035 0,044 0,013 12,5 1,048 

Amendement 0,0041 0,12 0,031 29,6 1,94 

Résidus amendés 0,0035 0,043 0,013 12,6 1,10 

Stériles 0,42 18,71 4,55 44,5 2,70 

3.3.2 Densité relative 

La densité relative (Dr) des résidus MCM et des stériles MCM est de 2,74 et 2,76 respectivement. 

Bien que la teneur des sulfures (comme la pyrite) soit faible dans les deux échantillons, la présence 

d’ilménite et de rutile dans les résidus, ainsi que d’épidote dans les stériles, pourrait influencer la 

valeur de Dr. Ces valeurs sont typiques des résidus miniers dans la plupart des sites miniers au 

Québec. En revanche, la densité relative de l’amendement calcaire est plus faible (2,66), du fait 

qu'il s'agit d'un matériau dépourvu de sulfures et contenant des minéraux carbonatés. 

Le tableau 3.2 représente les valeurs des densités relatives à chacun des matériaux étudiés. Les 

mesures de la densité relative sont faites avant le montage des colonnes. 
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Tableau 3.2: La densité relative des différents matériaux étudiés 

Matériau Dr moyenne Intervalle de mesure  

Résidus MCM 2,74 2,73 – 2,75 

Stériles MCM 2,76 2,75 – 2,77 

Amendement  2,66 2,65 – 2,67 

Résidus MCM amendés 2,72 2,71 - 2,73 

 

3.4 Techniques de caractérisation hydrogéologique 

La conductivité hydraulique saturée et la courbe de rétention d’eau sont deux propriétés 

hydrogéologiques des sols non saturés, ces propriétés sont obtenues à l’aide des essais réalisés au 

laboratoire URSTM-UQAT et seront décrits en détail dans la section suivante  

3.4.1 Essais de conductivité hydraulique saturée (ksat) 

- Les résidus et résidus amendés 

Les essais de conductivité hydraulique (ksat) ont été réalisés au laboratoire sur les résidus et les 

résidus amendés en utilisant un perméamétre à paroi flexible (méthode de charge variable), cette 

méthode peut être utilisée sur les matériaux dont la conductivité hydraulique saturée est inférieure 

à 10-5 cm/s (ASTM, 2016a). Le principe de cet essai consiste à entourer l’échantillon d’une 

membrane flexible adaptée à la forme de l’échantillon grâce à la pression cellulaire, évitant ainsi 

le passage de l’eau entre l’échantillon et la membrane durant l’essai de perméabilité (Figure 3.5). 

Le perméamétre est équipé de deux tubes permettant la saturation de l’échantillon et l’évacuation 

de l’air. La charge hydraulique est mesurée à l’aide d’un tube gradué de diamètre connu, rempli en 

eau désaérée, puis la hauteur d’eau est notée pour un temps donné. La valeur de ksat est déterminée 

par la méthode de charge variable selon l’équation suivante : 

𝐾𝑠𝑎𝑡 =
𝑙 × 𝑎

𝐴(𝑡2 − 𝑡1)
× ln

ℎ1
ℎ2

(3.1) 

ksat: Conductivité hydraulique saturée (cm/s) 

l: hauteur du matériau dans le perméamétre (cm) 

a: aire de la burette (cm2) 
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h1, h2: hauteur d’eau (cm) 

t1,t2: temps (s) 

 

 

Figure 3.5: Perméamétre à paroi flexible utilisé pour les résidus et les résidus amendés 

- Les stériles CPO 

Pour déterminer la conductivité hydraulique saturée des stériles, un essai de perméabilité (méthode 

charge constante) a été réalisé à l’aide d’une colonne en PEHD (polyéthylène haute densité) de 30 

cm de diamètre et 80 cm de hauteur équipée de valves connectées à des tubes en coude (Z) (Figure 

3.7). La procédure de cet essai débute par la préparation d’une quantité suffisante de roches stériles 

(w%=4) préalablement homogénéisée à l’aide d’une pelle sur le plancher. Une pierre poreuse suivie 

d’un géotextile sont placés au fond de la colonne. Par la suite, les roches stériles sont mises en 

place par tranche et compactées afin d’atteindre la porosité cible. La colonne est ensuite saturée du 

bas vers le haut avec un débit faible, et elle est maintenue couverte pour éviter l’évaporation. En 

appliquant un écoulement à débit constant, la ksat peut être calculée en mesurant la quantité d’eau 

récupérée à la sortie pendant un temps déterminé (Chapuis et al., 2006; Peregoedova, 2012). La 

formule utilisée est :   
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Ksat =
Veau
t

L

AH
(3.2) 

Veau : Volume d’eau (cm/s); 

L : hauteur de l’échantillon dans le perméamétre (cm); 

A : Aire du perméamétre (cm2); 

H : hauteur de la charge entre deux point (cm); 

3.4.2 Courbe de rétention d’eau (CRE) 

- Résidus et résidus amendés 

La détermination de la courbe de rétention d’eau pour les résidus et les résidus amendés a été faite 

à l’aide des cellules de Tempe selon la norme ASTM D3152-72. L’échantillon initialement saturé 

est placé dans un anneau métallique sur une pierre poreuse en céramique (AEV=1500KPa). Le 

principe de cet essai consiste à appliquer des paliers de succion croissante sur l’échantillon 

initialement saturé en eau, et à suivre l’évolution de la teneur en eau (Fredlund et Rahardjo, 1993; 

Delage et Cui, 2000). En pratique, la procédure commence par la préparation de la pierre poreuse 

qui doit être préalablement saturée (minimum 24 h dans l’eau), ensuite, on place l’échantillon dans 

une cellule hermétiquement fermée. Des niveaux de pressions gazeuses (bonbonne d’azote) sont 

appliqués sur l’échantillon à l’aide d’un régulateur de pression, afin de faire sortie l’eau de la valve 

de sortie (Figure 3.6). La variation de teneur en eau est obtenue, en pesant la cellule pour chaque 

palier de pression après avoir atteint l’équilibre. La CRE est déterminée à partir des valeurs 

mesurées de la teneur en eau volumiques en fonction des succions appliquées. La dernière étape 

consiste à mesurer la teneur en eau massique finale et le volume de l’échantillon lors du 

démantèlement de la cellule. Ces données permettent de calculer la teneur en eau volumique finale 

(θ), l’indice de vide (e) par les équations 3.3 et 3.4 : 

e = (
Dr × Vt
MS

) − 1 (3.3) 

𝜃 = 𝑤(1 − 𝑛)𝐷𝑟 (3.4) 

où: 

Dr : densité relative de l’échantillon [M.L-3]; 

Vt : volume total de l’anneau [L3]; 
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Ms: masse sèche de l’échantillon [M]; 

W : teneur en eau massique [%]; 

n: porosité [-]; 

 

Figure 3.6: Les cellules de Tempe utilisées pour les résidus et les résidus amendés 

- Stériles CPO 

Après avoir effectué les mesures de la conductivité hydraulique saturée (ksat), la colonne est drainée 

pour procéder à l’essai permettant d’obtenir la courbe de rétention d’eau. Le drainage de la colonne 

se fait en ouvrant la valve du bas afin de permettre l’écoulement de l’eau, on laisse la colonne 

ouverte à la pression atmosphérique (Figure 3.7). Un tube connecté au bas de la colonne maintient 

une charge hydraulique d’environ 10 cm, fixée comme condition limite inférieure. La colonne est 

ensuite laissée en place pendant quelques jours jusqu’à atteindre l’équilibre hydrostatique (où h=Ψ). 

Une fois le drainage terminé (pas de variation de masse), la colonne est démontée, et le matériau est 
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récupéré par tranche de 7 à 10 cm, en notant la masse humide de chaque couche ainsi que la distance 

entre le sommet de la colonne et la surface de chaque couche. Les tranches sont ensuite placées dans 

un four pour être séchées. La courbe de rétention d’eau est déterminée en calculant la teneur en eau 

volumique (équation 3.2) en fonction de la succion (élévation au milieu de chaque couche au-dessus 

de la nappe phréatique). Le détail sur le protocole est présenté par Chapuis et al (2006), Peregoedova 

(2012), Lévesque (2015). 

 

Figure 3.7: Montage utilisé pour réaliser les essais de perméabilité et pour obtenir la courbe de 

rétention d’eau en drainage (Peregoedova, 2012) 

Les valeurs expérimentales sont lissées par la suite à l’aide du modèle de van Genuchten (1980) et 

du logiciel RETC. La courbe expérimentale obtenue a été comparée avec la courbe prédite selon 

le modèle Kovacs modifié (MK) (équation 2.24) (Aubertin et al., 2003).  

Surface du matériau 

La position de la nappe 

phréatique Sr=100% 

Piézomètres 
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3.5 Résultats de caractérisation hydrogéologique 

3.5.1 La conductivité hydraulique saturée  

Le tableau 3.3 présente une comparaison entre les mesures de la conductivité hydraulique saturée 

effectuées au laboratoire et les valeurs prédites par le modèle KCM (équation 2.30). Les valeurs de 

ksat mesurées sont d’un ordre de grandeur similaire à celles prédites par le modèle KCM pour les 

résidus. Cette valeur est semblable avec les valeurs typiques trouvées dans la littérature pour des 

résidus miniers (Aubertin et al., 1995; Bussière et al., 2004; Bussière et al., 2007; Kalonji, 2014; 

Larochelle et al., 2019). Elle correspond également aux résultats des études antérieures menées par 

les Lavoie-Deraspe (2019) (ksat=7,1×10-5 cm/s), Pétel (2017) (ksat=2,3×10-5 cm/s) et Bolduc (2012) 

(ksat=2,0×10-5 cm/s) sur les résidus de la mine Canadian Malartic. 

Pour les résidus amendés, la valeur mesurée de la ksat est de 9,0×10-6 cm/s, ce qui est comparable à 

celle prédite (8,1×10-6 cm/s). Bien qu’elle soit légèrement inférieure à celle des résidus non 

amendés. Cette diminution peut être attribuée à la faible porosité des résidus une fois mélangés 

avec l’amendement calcaire. 

La conductivité hydraulique saturée mesurée des stériles est de 9,0×10-2 cm/s, les modèle de 

prédiction (KC) et (KCM) présentent des résultats semblables aux valeurs mesurées. Des valeurs 

similaires sont présentés dans la littérature (Peregoedova, 2012; Kalonji, 2014; Lavoie-Deraspe, 

2019). 

Tableau 3.3: Résultats des essais de conductivité hydraulique saturée sur les matériaux étudiés 

Matériau Porosité ksat mesurée (cm/s) ksat prédite (cm/s) 

Résidus 0,41 2,0×10-5 2,13×10-5 

Résidus amendés 0,39 9,0×10-6 8,1×10-6 

Stériles 0,35 8,4×10-2 9,0×10-2 

3.5.2 Courbe de rétention d’eau 

Les figures 3.8, 3.9 et 3.10 présentent les courbes de rétention d’eau obtenues pour les résidus, les 

résidus amendés et les roches stériles CPO respectivement. Les points expérimentaux sont ajustés 

par le modèle de van Genuchten (1980) pour les trois matériaux étudiés, permettant ainsi de 

déterminer les paramètres θs, θr, αv et nv selon l’équation (équation 2.17). De plus, le modèle MK 

a été utilisé pour prédire la courbe de rétention d’eau, ce qui a permis d’obtenir une courbe de 
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rétention d’eau relativement proche de la courbe de rétention d’eau expérimentale, notamment en 

termes de pression d’entrée d’air (AEV). 

Les pressions d’entrée d’air ont été déterminées graphiquement en utilisant la méthode des 

tangentes à partir de la CRE de van Genuchten (1980) (Aubertin et al., 2002). Les caractéristiques 

de la courbe de rétention d’eau pour chaque matériau sont représentées dans le tableau 3.4 

 

Figure 3.8: Courbe de rétention d’eau des résidus MCM 

 

Figure 3.9: Courbe de rétention d’eau des résidus amendés 
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Figure 3.10: Courbe de rétention d’eau des stériles 

Tableau 3.4 : Caractéristiques de la courbe de rétention des trois échantillons étudiés 

Matériau n AEV (m) θr αv (m-1) nv 

Résidus 0,41 1,5 0,04 0,3 2,25 

Stériles 0,35 0,004 0,001 96 2,95 

Résidus amendés 0,39 1,7 0,07 0,22 2,10 

 

3.6 Techniques de caractérisation chimique et minéralogique 

Les échantillons solides (stériles CPO, résidus et résidus amendés) ont été préalablement séchés, 

pulvérisés et homogénéisés, pour ensuite être envoyés à la caractérisation chimique (analyses 

soufre/Carbone (S/C), analyses ICP-AES) et minéralogique (MEB-EDS, MEB-WDS pour certain 

grains). 

3.6.1 Analyse soufre-carbone 

Les analyses S/C ont été faite au laboratoire URSTM à l’aide d’un four à induction (Eltra) sur des 

échantillons inorganiques. Le protocole de cette analyse consiste à placer l’échantillon (1g) dans 

un creuset en céramique, ensuite une petite quantité d’une poudre de tungstène et fer est ajoutée à 

l’échantillon. Le rôle du fer est d’accélérer la combustion complète de l’échantillon, tandis que le 

tungstène est utilisé pour diminuer les effets d’éclaboussement du mélange au four. Le creuset est 

introduit dans un four chauffé à une température de 1450 °C. L’oxygène présent dans la chambre de 
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combustion favorise l’oxydation du soufre et du carbone, conduisant respectivement à la formation de 

dioxyde du soufre (SO2) et de dioxyde de carbone (CO2). Ces gaz émis (CO2, SO2) sont ensuite 

acheminés vers des cellules infrarouges pour effectuer la quantification. 

Les concentrations en soufre et carbone obtenues permettent de calculer le potentiel de génération 

d’acidité (PA) et le potentiel de neutralisation (PN) selon les équations 3.5 et 3.6 : 

𝑃𝐴 = 31,25 ×%𝑆 (3.5) 

𝑃𝑁 = 83,3 ×%𝐶 (3.6) 

3.6.2 Analyse des éléments chimiques ICP-AES 

La spectrométrie d’émission atomique par plasma à couplage inductif (ICP-AES) est la technique 

utilisée pour déterminer la concentration des éléments chimiques dans un échantillon solide sec et 

pulvérisé. Cette technique destructive consiste à dissocier et ioniser l’échantillon en l’introduisant 

dans un plasma à base d’argon à haute température de (5500-6500K). L’échantillon est introduit 

dans le plasma par un nébuliseur pneumatique, et une chambre de pulvérisation qui transforme 

l’échantillon en aérosols. Les photons émis par les atomes lors de leur transformation d’un état 

excité à un état énergétique inférieure sont dispersés en un spectre de raie, ensuite détectés par un 

polychromateur ou un monochromateur. L’intensité de la lumière émise correspond à des 

longueurs d’onde spécifiques est proportionnelle à la concentration de chaque élément dans 

l’échantillon.  

3.6.3 Analyse minéralogique MEB-EDS 

Les analyses minéralogiques ont été effectuées dans un laboratoire externe à l’aide du microscope 

électronique à balayage (MEB) couplé à une technique d’analyse par spectroscopie à dispersion 

d’énergie (EDS). Le principe du MEB-EDS consiste à balayer la surface de l’échantillon à l’aide 

d’un faisceau électronique focalisé de haute énergie. Lorsque ce faisceau entre en interaction avec 

les atomes de l'échantillon, ceux-ci, initialement dans un état excité, retournent à un état 

énergétique fondamental. Ce processus s'accompagne de l'émission de diverses radiations, telles 

que des électrons secondaires (SE), des électrons rétrodiffusés (BSE) et des rayons X. Le détecteur 

EDS détecte les rayons X et mesure leur énergie, ce qui permet une analyse qualitative et 

quantitative. Un logiciel est généralement utilisé pour déterminer la stœchiométrie de chaque 

élément à partir des spectres émis. La minéralogie est ensuite obtenue en se basant sur la 
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quantification et l’identification des spectres EDS. La limite de détection des analyses par EDS est 

de l’ordre de 1000ppm. Pour identifier les éléments traces présents dans les phases minérales, les 

détecteurs WDS (spectroscopie de rayon X à dispersion de longueur d’onde) permettent d’aller 

jusqu’à une limite de détection de l’ordre de 10 ppm. Dans ce projet, les analyses WDS sont 

réalisées sur des grains de pyrite et se concentrent spécifiquement sur l’élément zinc, dont les 

concentrations dans les lixiviats dépassent des seuils autorisés par la directive 019 sur l’industrie 

minière, ce qui pourrait constituer une source de drainage neutre contaminé. 

3.7 Résultats de caractérisation chimique et minéralogique  

3.7.1 Analyse soufre/carbone 

Les résultats des analyses soufre/carbone réalisés avant le montage des colonnes sont présentés au 

tableau 3.5. Les valeurs du potentiel acide (PA) et du potentiel neutralisant (PN) sont calculées 

respectivement à partir de la teneur en soufre et en carbone selon les équations 3.5 et 3.6. En 

utilisant ces deux paramètres, le potentiel net de neutralisation (PNN) peut être calculé selon la 

formule PNN=PN-PA.  Les résultats du PNN permettent d’évaluer le risque d’un matériau de 

générer de l’acidité comme suit : 

− Si PNN<20 kgCaCO3/t: Le matériau présente un risque de génération d’acide. 

− Si PNN>20 kgCaCO3/t: Le matériau ne présente aucun risque de génération d’acide. 

− Si -20 kgCaCO3eq/t<PNN<20 kgCaCO3/t: Le matériau est situé dans la zone incertaine de 

génération d’acide. 

D’après les résultats présentés dans le tableau 3.5, on constate que les résidus ont un PA de 33 et 

un PN de 40,4. Leur PNN se situe dans la zone d’incertitude (7,42 kgCaCO3eq/t). Ces résultats 

suggèrent que les résidus MCM pourraient produire l’acidité à long terme. En revanche, les stériles 

CPO sont classés non générateurs d’acide (PNN>20 kgCaCO3eq/t). Leur PN est plus élevé que leur 

PA, respectivement à 28 kgCaCO3eq/t et 5,14 kgCaCO3eq/t, indiquant ainsi leur capacité à 

neutraliser l’acidité qu’ils produisent. Dans le cas des résidus amendés, l’ajout d’un amendement 

calcaire permet d’augmenter le potentiel net de neutralisation des résidus à 83,0 et avoir un rapport 

PN/PA de 3, ce qui permet de les classer comme non générateurs d’acide (Figure 3.11). 
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Figure 3.11: Le potentiel de génération d'acide selon les résultats obtenus par les analyses S/C 

pour les résidus, stériles et résidus amendés. 

Tableau 3.5: Les résultats des analyses S/C. 

Échantillon %C %S PN PA PNN RPN Statut 

Résidus MCM 0,48 1,05 40,4 33 7,42 1,2 Incertain 

Stériles CPO 0,34 0,16 28 5,1 22,8 5,4 NPGA 

Résidus 

amendés 

1,42 1,13 118 35,2 83,0 3,4 NPGA 

 

3.7.2 Analyse ICP-AES  

Les résultats de la caractérisation chimique des échantillons solides obtenus par l’analyse ICP-AES 

sont présentés dans le tableau 3.6. On remarquable que les éléments dominants dans les trois 

échantillons soient l’aluminium, le fer, le potassium, le calcium, le soufre et le titane. Les résidus 

MCM renferment 1% de soufre, tandis que les stériles CPO contiennent 0,15% et les résidus 

amendés en contiennent 0,95%. Les pourcentages de Ca sont particulièrement élevés, soit 4,8 % 

pour les résidus amendés, 2,2% pour les résidus et 2% pour les stériles. D’autres éléments 

neutralisants sont également présents comme le Mg avec un pourcentage massique de 1,7% pour 

les résidus et les résidus amendés et de 0,56 % pour les stériles. Le Mn présente des pourcentages 
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faibles, respectivement de 0,46% pour les résidus, 0,34% pour les stériles et 0,43% pour les résidus 

amendés. On retrouve également d’autres éléments principaux comme l’Al, présent à de 

proportions massiques de 6,8% pour les résidus, 5,5% pour les stériles CPO et 6,9% pour les résidus 

amendés. Des pourcentages faibles de Ti, Ba, Cr, Cu, et Zn sont également détectés. 

Tableau 3.6: Composition chimique des échantillons solides en mg/kg 

Éléments Unité Résidus MCM Stériles CPO Résidus amendés 

Al mg/kg 68000 55000 69000 

Ba mg/kg 940 1400 910 

Ca mg/kg 22000 2000 48000 

Cr mg/kg 110 220 120 

Cu mg/kg 39 210 33 

Fe mg/kg 35000 24000 30000 

K mg/kg 28000 21000 25000 

Mg mg/kg 17000 5600 17000 

Mn mg/kg 460 340 430 

Na mg/kg 32000 40000 28000 

Ni mg/kg 93 160 77 

Pb mg/kg 25 32 23 

S mg/kg 10000 1500 9500 

Ti mg/kg 2200 2400 2000 

Zn mg/kg 72 140 63 

 

3.7.3 MEB EDS 

L’analyse minéralogique semi-quantitative effectuée par le MEB-EDS permet d’identifier les 

phases minérales dominants dans les trois échantillons étudiés. Les résultats au tableau 3.7 
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montrent que les résidus MCM, les stériles et les résidus amendés sont principalement constitués 

de phases silicatés telles que l’albite, le quartz, les micas, les plagioclases et les feldspaths 

potassiques, avec toutefois une différence dans la teneur en minéraux sulfureux et carbonatés. Le 

Tableau 3.7 présente les minéraux identifiés au- dessus de la limite de détection (1%), ainsi que et 

leur dominance dans les trois échantillons analysés par le MEB-EDS. 

Tableau 3.7: La caractérisation minéralogique des échantillons par le MEB-EDS 

Phase minérale Formule chimique Résidus 

MCM 

Stériles 

CPO 

Résidus 

amendés 

Albite  NaAlSi3O8 +++++ +++++ ++++ 

Quartz  SiO2 +++++ +++++ ++++ 

Calcite  CaCO3 ++++ ++ +++++ 

Feldspar-K  KAlSi3O8 +++ ++++ +++ 

Biotite  K (Mg, Fe)3(OH, F)2Si3AlO10 +++ +++ ++++ 

Plagioclase  NaxCa(1-x) Al2-xSi2+xO8 ++ ++ ++ 

Chlorite (Mg, Fe)5Al(OH)8AlSi3O10 ++ ++ ++ 

Pyrite  FeS2 ++ ++ ++ 

Dolomite  CaMg (CO3)2 + − ++ 

 

3.7.4 La réconciliation minéralogique 

La réconciliation minéralogique permet de quantifier les minéraux en utilisant les résultats issus de 

l’analyse par le MEB-EDS. Cette analyse permet d’obtenir la stœchiométrie de chaque minéral, les 

résultats soufre/carbone ainsi que la composition chimique totale des échantillons. En se référant à 

ces données, il est possible de calculer avec précision le pourcentage massique de chaque minéral 

à partir de la concentration d’un élément chimique traceur, en utilisant l’équation 3.7 : 

𝑋𝑖 = 100 ×
𝐴𝑡

𝐵𝑡
⁄ (3.7) 
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Où :                                                                                                                                           

Xi   : pourcentage massique du minéral dans l’échantillon (%p/p) 

At : pourcentage massique de l’élément traceur dans l’échantillon (%p/p) obtenu par l’analyse 

chimique totale 

Bt :   pourcentage massique de l’élément traceur dans le minéral (%p/p) obtenu par l’analyse MEB-

EDS 

Dans le cadre de cette étude, la stœchiométrie est dérivée de l’analyse MEB-EDS, tandis que les 

calculs minéralogiques sont réalisés en utilisant le fichier de réconciliation développé par 

Bouzahzah (2013).  

Tableau 3.8: Résultats de la réconciliation minéralogique pour les trois échantillons étudiés 

Minéral Dr Résidus MCM 

(% massique) 

Stériles CPO (% 

massique) 

Résidus amendés 

(% massique) 

Albite 2,62 35,0 42,0 35,0 

Quartz 2,65 24,0 25,7 24,2 

Calcite 2,71 3,20 2,70 9,70 

Orthoclase 2,57 12,1 7,30 4,80 

Biotite 2,86 8,80 4,50 7,50 

Plagioclase 2,73 5,60 2,50 5,50 

Clinochlore 2,65 3,20 3,20 1,60 

Pyrite 5,02 2,00 0,40 2,10 

Dolomite 2,85 0,40 0,20 1,30 

Autres minéraux - 3,30 5,50 2,60 

 

Les résultats de la réconciliation minéralogique révèlent des pourcentages élevés en albite, avec 

35,0% dans les résidus, 42,0% dans les stériles CPO et 35,0% pour les résidus amendés. De plus, 

des phases majeures du quartz sont également présente, représentant 24,0% pour les résidus, 25,7% 

pour les stériles et 24,2% pour les résidus amendés. La pyrite est identifiée comme le seul sulfure 

dans les trois échantillons avec un pourcentage de 2,00% dans les résidus, 0,40% dans les stériles 
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CPO et 2,10% dans les résidus amendés. Concernant les carbonates, la calcite est présente à des 

proportions de 3,20% dans les résidus MCM, 2,70% dans les stériles CPO et 9,70% dans les résidus 

amendés, tandis que la dolomite est présente avec des pourcentages faibles de 0,40 % dans les 

résidus MCM, 0,20% dans les stériles CPO et 1,30 % dans les résidus amendés. 

3.8 Essais en colonne 

Les essais en colonnes ont pour objectif de reproduire le comportement hydrogéochimique des 

différents matériaux individuels, notamment lorsqu’ils sont utilisés dans des scénarios de 

restauration, et ce, dans des conditions de laboratoire contrôlées. Ces essais sont également utilisés 

pour calibrer les modèles numériques hydrogéochimiques (voir section 3.9). La configuration et 

l’instrumentation des colonnes sont déterminées en fonction des objectifs spécifiques du projet. La 

durée d’un essai en colonne dépend principalement de la stabilité des processus géochimiques. 

Cette section présente la configuration des petites colonnes utilisées pour les matériaux individuels 

et les grandes colonnes utilisées pour les CEBC. Le montage des colonnes est inspiré des travaux 

antérieurs d’Aubertin et al. (1995), Bussière et al. (2004), Pabst (2011), Kalonji-kabambi (2014) et 

Larochelle (2019). Dans toutes les colonnes, une quantité d’eau est périodiquement ajoutée par le 

haut et collectée du bas de la colonne, cette eau est soumise à des analyses physicochimiques (pH, 

Eh, conductivité, alcalinité, acidité) et des analyses ICP-AES pour déterminer les concentrations 

des métaux dissous et les réactions produites dans le système. Ce qui permet de suivre 

périodiquement la qualité du lixiviat,  

Au total, cinq essais en colonnes ont été menés dans le cadre de ce projet, réparties en deux 

catégories : les petites colonnes témoins (C1, C2, C3) et les grandes colonnes pour les couvertures 

avec effets de barrière capillaire (C4, C5). La configuration de ces colonnes est détaillée dans la 

section suivante. 

3.8.1.1 Amendement alcalin des résidus miniers  

L’objectif de ce projet est d’évaluer l’utilisation de résidus à faible teneur en soufre (1%), soit seuls 

ou comme couche de rétention d’humidité dans une CEBC. L’hypothèse de départ est que les 

résidus à faible teneur en sulfures s’oxydent lentement lorsqu’ils retiennent plus de 85% d’eau, et 

par conséquent, ne génèrent pas l’acidité lorsqu’ils sont utilisés dans une CEBC. Cependant, 

l’efficacité à long terme des recouvrements avec des résidus miniers, en particulier la présence des 
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métaux dissous dépassant des seuils autorisés par la directive 019, peut être une source d’inquiétude 

pour la mine Canadian Malartic. Pour pallier ce risque, la mine a décidé de tester l’efficacité de la 

CEBC en utilisant des résidus amendés avec du calcaire afin de neutraliser l’acidité et d’atténuer 

les métaux dissous. La quantité d’amendement mélangé aux résidus est déterminée en respectant 

le ratio PN/PA > 2, comme exigé par la réglementation du Québec pour s’assurer qu’aucune 

génération d’acide ne sera produite. Pour ce faire, le ratio utilisé pour la construction des colonnes 

contenant les résidus amendés est de 8%. Afin de faciliter le mélange les résidus sont préalablement 

homogénéisés et séchés.  

3.8.1.2 Montage des petites colonnes  

Trois essais ont été réalisés dans des petites colonnes au laboratoire URSTM. Deux colonnes en 

plexiglas d’environ 120 cm de hauteur et 14 cm de diamètre interne ont été mises en place. La 

colonne C1 contient 1m de résidus et la colonne C2 contient 1m de résidus amendés. La base de la 

colonne est munie d’une plaque poreuse en céramique permettant d’appliquer une succion et 

simuler les conditions de la nappe phréatique. L’étanchéité à la base des deux colonnes est assurée 

par des joints d’étanchéité. La nappe phréatique est maintenue à une profondeur de 1,5 m sous la 

surface des résidus et des résidus amendés. Par ailleurs, les roches stériles ont été montés dans une 

colonne (C3) en PEHD (polyéthylène haute densité) de 38 cm d’hauteur et 30 cm de diamètre. 

Aucune succion n’est appliquée sur la colonne stérile, par conséquent la colonne ne contient pas la 

plaque poreuse en céramique. Les résidus et les stériles sont disposés directement dans les colonnes 

par couche de 10 cm, puis compactés à l’aide d’un marteau Proctor avec une énergie uniforme afin 

d’atteindre les porosités cibles, soit 0,40 pour les résidus et 0,35 pour les stériles. Les trois colonnes 

sont équipées par un système de collecte des eaux de lixiviat. La configuration des trois petites 

colonnes est schématisée selon la figure 3.12 
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Figure 3.12: Configuration des colonnes témoins 

3.8.1.3 Montage des grandes colonnes 

La configuration des grandes colonnes est inspirée des deux scénarios de restauration réalisées par 

la mine Canadian Malartic dans les cellules construites sur son parc à résidus. La mine envisage 

d’utiliser ses propres résidus et stériles pour construire des CEBC. Deux grandes colonnes (C4, 

C5) en PEHD, d’une hauteur de 2 m et un diamètre interne de 0,3 m ont été installées au laboratoire 

URSTM. Les colonnes sont configurées de manière suivante (Figures 3.13, 3.14) : 

C4 : une couche de stériles de 30 cm est placée comme bris capillaire du bas, suivie de 100 cm de 

résidus comme couche de rétention d’humidité, et enfin 50cm de stériles est placée comme couche 

de bris capillaire du haut. Les 20 cm restants de la colonne est laissé vides afin de permettre l’ajout 

d’eau. 
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C5 : Pour la colonne C5, la configuration est identique à celle de la colonne C4, à l’exception de la 

couche de rétention d’humidité, qui a été remplacée par une 100 cm de résidus amendés. 

  

 

 

Figure 3.13: Configuration des grandes colonnes 
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Figure 3.14: Montage des colonnes au laboratoire URSTM 

3.8.2 Instrumentation des colonnes  

Les grandes colonnes ont été instrumentées par des sondes de type TEROS 11 afin de surveiller la 

teneur en eau volumique (TEV) et la température dans les différentes couches de la CEBC. Ces 

sondes TEROS 11 utilisent la technologie de domaine de fréquence pour déterminer la TEV. Elles 

fonctionnent à une fréquence de 70 MHz, ce qui réduit les effets de la texture du sol et de sa salinité, 

assurant ainsi une lecture plus précise sur divers types de sols. L’objectif est de suivre la teneur en 

eau volumique dans les différentes couches pour vérifier le bon fonctionnement des barrières 

capillaires ainsi pour évaluer le comportement hydrogéologique des résidus, en s’assurant qu’ils 

maintiennent un degré de saturation élevé. Quatre sondes ont été installés à 15, 40, 120,155 cm de 

la base.  Une calibration des sondes TEROS 11 a été faite au laboratoire pour corriger les valeurs 

de la teneur en eau volumique mesurée avec les valeurs de la teneur en eau volumique réelle pour 

chaque type de matériau (Figure 3.15). Les caractéristiques techniques des sondes ainsi que les 

courbes de calibration sont présentées au tableau 3.9: 
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Tableau 3.9: Caractéristiques des sondes TEROS 11 

Instrument Technique Gamme de 

mesure 

Précision Résolution 

TEROS 11 

(Teneur en eau 

volumique 

Domaine de 

fréquence 

0-0,70 m3/m3 ± 0,03 0,001m3/m3 

TEROS 11 

(Température) 

Thermistance 

(électrodes en 

acier 

inoxydables) 

-40°C -+60°C ±1 (-40 - 0°C) 

±0,5 (0- 60°C) 

0,1°C 
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Figure 3.15: Courbes de calibration des sondes TEROS 11 pour les matériaux étudiés 

3.8.3 Cycle de mouillage-drainage  

Tous les 28 jours, un volume de 3 L d’eau déionisée, équivalent à 20 cm de hauteur, est ajoutée au 

sommet des colonnes pour les petites colonnes constituées de résidus et de résidus amendés. Ce 

volume d’eau est déterminé en fonction des précipitations mensuelles sur le site du volume des 

vides dans la colonne. Pour les grandes colonnes, un volume d’eau de 14 L est rajouté par le haut 

des colonnes pour simuler les précipitations, correspondant également à 0,5 fois le volume des 

vides de la couche de rétention d’humidité. Pour la petite colonne de stériles, 5 L d’eau déionisée 

est ajoutée au sommet toutes les deux semaines. Ce volume est ajouté pour assurer un recouvrement 

complet des stériles (Larochelle et al., 2019). Le processus de mouillage commence par saturer la 

base de la colonne et fermer la valve de la sortie en bas, ensuite l’eau déionisée est ajoutée 

progressivement. La valve de la sortie reste bloquée pendant au moins 4 heures pour les stériles et 

24h pour les résidus, permettant aux réactions chimiques de se produire et d’éviter un drainage 

rapide des colonnes. Lorsque la valve est ouverte, l’eau commence à se drainer dans des contenant 

de 3L pour les petites colonnes et dans des chaudières pour les grandes colonnes. 

3.8.4 Suivi des colonnes 

Après chaque cycle de mouillage-drainage, les contenants de récupération des lixiviats sont pesés, 

et un échantillon du lixiviat est prélevé dans des bouteilles en plastique de 50 ml. Ces échantillons 
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sont ensuite soumis à des analyses physico-chimiques et pour déterminer les concentrations des 

éléments chimiques présents dans les lixiviats. Les échantillons envoyés à analyse par ICP-AES 

sont mis dans des tubes en plastique acidifiés pour la conservation. Étant donné que les sulfates 

sont des indicateurs de l’oxydation des sulfures, les analyses chimiques par ICP ne permettent pas 

de mesurer les sulfates directement. Afin de confirmer que tout le soufre présent dans les lixiviats 

est sous forme de sulfates, une analyse par chromatographie ionique a été réalisée au cours du 

4ème,7ème et du dernier cycle. Les échantillons de lixiviat sont conservés à 4 °C dans des bouteilles 

hermétiquement fermées pour éviter l’évaporation et l’apport de l’oxygène. Les paramètres 

physicochimiques et chimiques mesurés sont cités dans le tableau suivant : 

Tableau 3.10: Les paramètres mesurés sur les échantillons des lixiviats 

Paramètre Appareil de mesure Précision 

pH Sonde (Thermo 

Scientific Orion Green) 

±0,05 

ORP (potentiel 

d’oxydo-réduction) 

Sondes (Epoxy Cole 

Parme Oakton) 
±0,5% 

Conductivité Sondes (Oakton SS rings 

PP) 
±0,05% 

Acidité/Alcalinité Titreur automatique 

(Metrohm 848 Titrino) 

0,05% 

Éléments chimiques ICP AES (absorption 

atomique) 

Dépend de l’élément 

 

3.8.5 Démantèlement des colonnes  

Le démantèlement des colonnes est effectué après le dernier cycle de mouillage-drainage. Chaque 

colonne est démontée par tranche de 10 à 20 cm d’épaisseur, puis chaque tranche est pesée et 

séchée pour déterminer la teneur en eau massique et la teneur en eau volumique. Des échantillons 

sont prélevés pour mesurer la densité relative, réaliser l’analyse soufre/carbone et caractériser la 

composition minéralogique. L’objectif de ces analyses est de comparer les résultats avant le 

montage avec ceux après le démantèlement afin de suivre l’évolution des propriétés des matériaux 

après 9 cycles de mouillage – drainage. Le démontage des colonnes pourrait également permettre 
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de confirmer la présence des minéraux secondaire précipités dans les colonnes. Les résultats de la 

caractérisation post-démantèlement des matériaux sont présentés dans le chapitre 4.  

Il est important de souligner que tous les travaux de laboratoire ont été réalisés suite à une analyse 

de risque de santé et sécurité. L’objectif étant de s’assurer que tous les risques liés à la tâche réalisée 

(lié aux équipements utilisés et à l’espace de travail) ont été analysés avant d’entreprendre les 

travaux. Les différentes fiches d’analyse de risque sont présentées à l’Annexe F. 

3.9 Modélisation numérique du comportement géochimique des 

colonnes avec MIN3PRO 

3.9.1 Description du code MIN3P 

Le code MIN3P est un modèle de transport réactif multicomposant, qui a été développé pour 

simuler les réactions géochimiques associées aux phénomènes du transport advectif-diffusif et 

dispersif dans le milieu poreux à saturation variable en 1D, 2D et 3D (Mayer et al., 2002). Ce 

modèle est largement appliqué aux problèmes hydrogéochimiques. Il prend en compte les réactions 

homogènes qui se produisent dans la phase aqueuse (Complexation, oxydo-réduction) et les 

réactions hétérogènes telles que la sorption, la dissolution-précipitation, ainsi que le transport de 

gaz. En outre, le modèle prend en compte les réactions à l’équilibre et les réactions cinétiquement 

contrôlées. Il a démontré ses capacités en simulant divers scénarios de générations et d’atténuation 

de drainage minier acide (Mayer et al., 1999; Benner et al., 2000; Molson et al., 2004; Ouangrawa, 

2007; Pabst, 2011). 

3.9.2 Approche méthodologique de la modélisation  

3.9.2.1 Description du modèle conceptuel 

Afin d’aborder la modélisation du transport réactif, il est nécessaire de définir et élaborer un modèle 

conceptuel avant de procéder à la phase de modélisation. Ce modèle conceptuel repose sur la 

compréhension des divers processus en jeu, des données accessibles et de l’anticipation des 

résultats escomptés de ce modèle. Cette étape est considérée comme étant le fondement pour réussir 

l’exercice de modélisation. Étant donné la complexité des processus qui régissent l’évolution 
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géochimique, certains modèles conceptuels ne peuvent pas tout inclure. C’est pourquoi, le modèle 

conceptuel doit se concentrer sur les processus les plus importants. 

3.9.2.2 Les paramètres requis 

Pour développer un modèle conceptuel, il est nécessaire de définir les conditions initiales et les 

conditions frontières, ainsi que les paramètres physiques, chimiques et hydrogéologiques qui 

contrôlent le processus d’écoulement et de transport réactif. Ces paramètres sont décrits dans le 

tableau 3.11 : 

Tableau 3.11: Les paramètres d’entrée de la modélisation transport réactif avec MIN3PRO 

Les paramètres du modèle Description 

Les paramètres de l’écoulement Régime de l’écoulement, le niveau de 

saturation initiale. 

Les paramètres physiques La porosité, la conductivité hydraulique 

saturée, paramètres de Van Genuchten, 

coefficient de diffusion aqueux et gazeux 

et la dispersivité. 

Les paramètres du transport réactif Constantes d’équilibre, les vitesses de 

réactions, les surfaces minérales réactives, 

+ leurs fractions volumiques. 

Les phases minérales Les minéraux primaires et secondaires 

Les conditions initiales et frontières de 

l’écoulement 

Pression initiale d’eau aux frontières (ex. 

niveau de la nappe, les précipitations etc). 

Les conditions initiales et frontières du 

transport réactif 

Composition chimique initiale de l’eau de 

recharge, et de l’eau interstitielle, 

minéraux primaires. 

Les paramètres de discrétisation Pas de temps, temps de début et de fin, 

temps maximum et minimum. 

3.9.2.3 Calibration du modèle  

La calibration du modèle consiste à reproduire les résultats obtenus au laboratoire ou sur le terrain. 

Cela implique l’utilisation des paramètres physique et hydrogéologique pour reproduire la variation 

du degré de saturation et les profils de pressions. De plus, les analyses chimiques faites sur les 

lixiviats récupérés à partir des essais au laboratoire comme le pH, les concentrations en minéraux, 

la minéralogie sont également utilisées pour calibrer les propriétés géochimiques, afin de 

reproduire le comportement géochimique. 
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3.9.2.4 L’extrapolation  

Si le modèle reflète fidèlement les tendances générales des résultats en laboratoire, il pourrait être 

utilisé pour extrapoler les résultats à des échelles spatio-temporelles plus vastes. 
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CHAPITRE 4 ARTICLE 1: GEOCHEMICAL BEHAVIOR OF 

AMENDED AND NON-AMENDED MINE TAILINGS AS COVER 

MATERIALS FOR AMD CONTROL: COLUMN TESTS AND 

REACTIVE TRANSPORT MODELING1 

Laila El-Affani a, Bruno Bussiere a, Asif Qureshi a, and Benoît Plante a  

a UQAT-Polytechnique Research Institute on Mine and Environment (RIME), Canada 

Université du Québec en Abitibi-Témiscamingue (UQAT), 445 blvd. de l’Université, Rouyn-

Noranda, QC J9X 5E4, Canada 

Cette section présente un article soumis à la revue scientifique Journal of Contaminant 

Hydrology le 27 novembre 2024. 

4.1 Abstract 

Mining companies generate large volumes of waste rock and tailings every year. To reduce these 

volumes, mining companies can valorize them as construction materials for cover systems such as 

cover with capillary barrier effects (CCBE). However, questions remain related to the geochemistry 

of the leachate that percolates through CCBEs made from mining materials. Limestone amendment 

can be use for increasing the neutralizing potential (NP) of mining materials in the case where the 

materials generate contaminants. This study aims at assessing the performance of low-sulfide 

tailings, amended or not, and non-acid generating waste rock as components of CCBEs. More 

specifically, five column tests were conducted in the laboratory to assess the long-term 

geochemical evolution of waste-rock, low-reactive tailings (2% pyrite), tailings amended with 8 

wt% of limestone, CCBE with the moisture-retaining layer (MRL) made of low-reactive tailings 

(CCBE-T), and CCBE with the MRL made of amended tailings (CCBE-TA). The geochemical 

evolution of leachates from the different column tests was simulated with MIN3P, a 

multicomponent reactive transport model. The numerical model was calibrated using results from 

the column tests. Long-term simulations using the short-term calibrated models revealed that low-

reactive tailings could produce AMD when exposed to laboratory conditions, while limestone 

amendments effectively neutralized the generated acidity and stabilized the pH. Furthermore, 

 

1 Version modifiée, suite aux commentaires du jury, de l’article soumis à la revue Journal of Contaminant Hydrology 
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Keywords: acid mine drainage, low-reactive tailings, cover with capillary barrier effects, 

limestone amendment, reactive transport modeling  

4.2 Introduction 

The oxidation of pyrite and/or other sulfide minerals in mine waste is the main cause of 

environmental contamination around mine sites. This biogeochemical phenomenon can generate 

mine drainage that is highly acidic with high concentration of dissolved metals and sulfates ions 

called acid mine drainage (AMD) (Nordstrom et Alpers, 1999; Blowes et al., 2013). Sulfide 

oxidation occurs when minerals interact with air and water, but the rate at which the minerals 

oxidize is influenced by different factors including (but not limited to) environmental conditions 

(drainage pH, presence of air and water, etc.), mineralogy of the waste, the type of sulfide minerals 

and the proportion of neutralizing minerals (Blowes et al., 2003). 

To prevent AMD production and control the generation of contaminants, it’s crucial to control the 

availability of oxygen and water (Aubertin et al., 2002; Bussière et al., 2004). In a humid climate, 

like the one found in many regions in Canada, oxygen barriers such as covers with capillary barrier 

effects (CCBE) are often regarded as the best options for controlling AMD generation (Bussière et 

al., 2001; Bussière et al., 2004; Demers et Pabst, 2021). The cover with capillary barrier effects use 

an unsaturated flow phenomenon called the capillary barrier effect (Nicholson et al., 1989; Bussière 

et al., 2006; Bussière et al., 2007) to maintain one of its layers, the moisture-retaining layer (MRL), 

at a high degree of saturation (Sr > 85%). The high Sr value reduces the diffusion of oxygen, and 

limits the production of AMD (Aubertin et al., 1995; Bussière et al., 2003). To create the desired 

capillary barrier effects that help to maintain the high Sr values in the MRL, the contrast in the 

hydrogeotechnical properties of the cover materials must be sufficient. Natural soils such as sand, 

gravel, silt and low plasticity clay were initially proposed as the main sources of materials to build 

the CCBE layers (Nicholson et al., 1989; Bussière et al., 2007). However, natural materials are not 

always accessible in sufficient quantities near mine sites. Furthermore, the excavation of natural 

soils increases the footprint of mine operations on the territory. Hence, it has been suggested to use 

mining materials such as waste rock and tailings to build the CCBE layers, which could minimize 

reclamation costs and reduce environmental impacts (Nicholson et al., 1989; Aubertin et Chapuis, 

1991; Aubertin et al., 1995; Bussière et al., 2003; Bussière et al., 2004; Kalonji Kabambi et al., 

2017; Larochelle et al., 2019). Using reclaimed mining materials, particularly waste rock as a 
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capillary break layer (CBL) and tailings as a MRL, would reduce their accumulation at the surface 

and would valorize them as a construction material. 

Prior to using mine waste as cover materials to reclaim mine sites, it is important to assess their 

contamination potential, such as their acid-generating potential. The neutralization potential ratio 

(NPR = acid-neutralization potential NP / acid-generating potential AP) calculated from static tests 

(Plante et al., 2021) is used as the criterion. Typically, a mining material with a NPR greater than 

2 (MEND, 2009) will be considered non-acid generating and acceptable for being used as CCBE 

material. However, at some mining sites, the NPR may be lower than 2, but greater than 1, making 

it more challenging for mining companies to valorize them as construction material, due to their 

uncertain AMD potential (MEND, 2009). Another parameter that controls AMD-generation from 

mining materials is the degree of saturation, as the AMD-generation potential of tailings with 

degree of saturation maintained above 85% can be very low (Ouangrawa et al., 2010). Such a 

behavior is the basis of the concept of an AMD control method called elevated water table with 

monolayer cover (EWT) (Pabst (2021).Theoretically, if tailings are used as the MRL and their Sr 

value can be maintained at values higher than 85%, tailings with 1< NPR < 2 could be used in a 

CCBE. 

The present work investigates the option of using low-reactive tailings (≈1% of sulfur with an 

uncertain AMD potential) as the MRL (at Sr > 85%) in a CCBE and assesses their risk to generate 

contaminants in the long term when exposed to natural conditions or when inserted in a CCBE. 

The study also investigates the option of adding limestone to the mine tailings to increase their 

NPR and improve their geochemical behavior, both within and without a CCBE. The article first 

presents the main physical, hydrogeological, chemical and mineralogical properties of the tested 

materials. Secondly, control column tests with each individual material used in the tested CCBEs 

were performed to assess their hydrogeochemical behavior. Column tests were used to test the 

hydrogeochemical behavior of CCBEs made entirely with mining materials, one with amended and 

one with non-amended tailings as the MRL and non-acid generating waste rock as the CBL. The 

columns were instrumented and monitored for 10 cycles (252 days). Numerical reactive transport 

modeling with MIN3P (Mayer et al., 2002) was used to reproduce the hydrogeochemical behavior 

of the materials alone and when used as CCBE layers. The calibrated numerical models were then 

used to make long-term projections of 500 years. This research project was inspired by an existing 

case study of the Canadian Malartic Mine (CM; owned by Agnico Eagle). One of the promising 
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reclamation options to control AMD-generation from the CM tailings storage facility would be to 

reuse its own materials (tailings and waste rock) to build a CCBE. 

4.3 Materials, methods and column description 

4.3.1 Materials’ sampling  

Two types of materials from the Canadian Malartic mine were sampled: non-acid generating waste 

rock, which was crushed and screened to a particle size of 50 mm for use in the CCBE as a 

protective layer (PL) and capillary break layer (CBL), and low-reactive tailings, which are used as 

a moisture-retaining layer (MRL). A crushed limestone from the Miller group (Haileybury, ON) 

was added at an 8 wt% ratio to the low-reactive tailings to create a new material called amended 

tailings. This enabled an evaluation of the geochemical behavior of tailings both with and without 

limestone amendment. The cover materials were homogenized in the laboratory for their 

characterization. 

4.3.2 Physical and hydrogeological properties 

The waste rock, low-reactive tailings, and amended tailings were characterized for their particle 

size distribution (PSD), specific gravity (Gs), water retention curve (WRC), and saturated hydraulic 

conductivity (ksat). The Malvern Mastersizer laser particle size analyzer was used to analyze the 

PSD of low-reactive tailings and amended tailings (Merkus, 2009). The waste rock’s PSD was 

analyzed by sieving particles larger than 425 µm according to ASTM standard D422 and using the 

Malvern Mastersizer laser particle size analyzer for particles smaller than 0.05 µm. The Gs value 

of each material was determined using a helium pycnometer (Micromeritics AccuPyc 1330) 

according to ASTM standards D854-10 (ASTM, 2012). Tempe cells were used to evaluate the 

WRC of the low-reactive tailings and amended tailings according to ASTM D3152-72. For the 

waste rock material, the WRC was determined by draining a saturated column under atmospheric 

pressure and dismantling it (Chapuis et al., 2006; Peregoedova, 2012). Hydrostatic equilibrium was 

assumed, and the volumetric water content was calculated using mass-volume relationships, 

yielding data points that represent volumetric water content as a function of suction. The 

experimental results obtained with Tempe cells and draining columns were fitted with the van 

Genuchten (1980) model using the RETC code. The saturated hydraulic conductivity (ksat) is 

measured for tailings and amended tailings by using a flexible wall permeameter (ASTM, 2016a). 
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For waste rock, the ksat value was determined using a modified column and the constant head 

method, as proposed by Peregoedova (2012) and Kalonji Kabambi et al. (2017). 

The measured physical and hydrogeological properties are summarized in Table 4.1. These results 

are typical of others found in the literature for tailings (Bussière et al., 2007) and waste rock 

(Peregoedova, 2012; Kalonji Kabambi et al., 2017; Larochelle et al., 2019). 

Table 4.1: Physical and hydrogeological properties of studied materials. 

 Tailings Waste-rock  Amended 

tailings 

D60 (mm) 0.044 18.71 0.043 

D10 (mm) 0.0035 0.42 0.0034 

Cu 12.6 44.4 12.4 

Gs 2.74 2.76 2.73 

AEV(m) 1.5 0.004 1.7 

αv (m-1) 0.3 96 0.2 

nv (m-1) 2.25 2,95 2.10 

θs 0.41 0,35 0.39 

θr 0.04 0.001 0.07 

ksat (cm/s) 2E-05 8.4e-02 9e-06 

 

 

 

 

4.3.3 Chemical and mineralogical properties 

The bulk chemical composition of all materials was determined using Inductively Coupled Plasma 

Atomic Emission Spectrometry (ICP-AES; precision of ±5%). Total sulfur and inorganic carbon 

content were analyzed by using an induction furnace (LECO) (ELTRA CS-2000; detection limit ≈ 

0.05% for Ctotal and ≈ 0.009% for Stotal). The determined sulfur and carbon concentrations are used 

to calculate the acid potential (AP= 31.25× %Stotal) and neutralization potential (NP=83.3 × %Ctotal) 

(Plante et al., 2021). The classification used to characterize the tailings AMD potential was based 

on that suggested in Plante et al. (2021): the material is considered non potentially acid-generating 

if NPR > 2; it is considered potentially acid generating if NPR < 1; and its acid-generating nature 

is considered uncertain if the results fall between these numbers (MEND, 2009). For low-reactive 

tailings, AP and NP are 33.0 and 40.4 kg CaCO3/t, respectively, which classify them as uncertain 

with an NPR of 1.2. The waste rock is classified as non-acid-generating with an NP of 28.0 and an 

D60, D10: diameter corresponding to 60% and 10%, respectively, finer in the particle size distribution; 

αv, nv: van Genuchten parameters (1980); AEV: Air entry value; θs: saturated volumetric water 

content; θr: residual volumetric water content 
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AP of 5.1 kg CaCO3/t. For the amended tailings, the addition of a limestone amendment moved 

them into the non potentially acid-generating zone with an increase of the NPR to 3.4 (Table 4.2). 

Table 4.2: Neutralization potential, acid potential and net neutralization. 

Material type NP AP NPR 

Low-reactive 

tailings 

40.4 33.0 1.2 

Waste rock 28.0 5.1 5.4 

Amended 

tailings 

118.2 35.2 3.4 

 

Chemical characterization of the solid samples obtained using ICP-AES analysis reveals that 

aluminum, iron, potassium, calcium and sulfur are the main elements in all three materials. The 

low-reactive tailings contain 1% sulfur, the waste rock 0.15%, and the amended tailings 0.95%. 

The percentages in Ca are 2.2% for low-reactive tailings, 2% for waste rock, and the amended 

tailings are 4.8% due to the amendment addition. Other elements related to neutralizing minerals 

are also present, such as Mg, with a percentage of 1.7% for low-reactive tailings and amended 

tailings, 0.56% for waste rock, and Mn with percentages of 0.46% for low-reactive tailings, 0.34% 

for waste rock and 0.43% for amended tailings. The other main elements are Al, present in mass 

proportions of 6.8% in low-reactive tailings, 5.5% in waste rock, and 6.9% in amended tailings, 

along with trace percentages of Ti, Ba, Cr, Cu and Zn were also detected. 

The mineralogical composition of materials was determined by semi-quantitative mineralogical 

analysis using scanning electron microscopy – energy-dispersive X-ray spectrometry (SEM-EDS). 

The results show that the mineralogy of the low-reactive tailings, waste rock and amended tailings 

consist predominantly of albite, quartz, plagioclases, and potassium feldspars, with variable 

contents of reactive and carbonate minerals (Table 4.3). The mineralogical reconciliation approach, 

which combined chemical and mineralogical analysis, proposed by Bouzahzah (2013) reveals high 

albite percentages, with 35.0% in low-reactive tailings, 42.0% in waste rock and 31.1% in amended 

tailings. Quartz is also present in a significant amount with proportions of 24.0% in low-reactive 

tailings, 25.7% in waste rock, and 24.2% in amended tailings. Pyrite was identified as the only 

reactive mineral in all three samples, with a percentage of 2.0% in low-reactive tailings, 0.6% in 

waste rock and 2.1% in amended tailings. As for carbonates, calcite is present in proportions of 

3.2% in low-reactive tailings, 2.7% in waste rock and 9.7% in amended tailings, while dolomite is 
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present in percentages of 0.4% in low-reactive tailings, 0.2% in waste rock and 1.3% in amended 

tailings. 

Table 4.3: Mineralogical composition for each material used in the column experiments. 

Mineral Density (g/cm3) Low-reactive 

tailings (%) 

Waste rock (%) Amended 

tailings (%) 

Albite 2.62 35.0 42.0 31.1 

Quartz 2.65 24.0 25.7 24.2 

Calcite 2.71 3.2 2.7 9.7 

K-feldspar 2.57 12.1 7.3 4.8 

Biotite 2.86 8.8 4.5 7.5 

Plagioclase 2.73 5.6 2.5 5.5 

Chlorite 2.65 3.2 3.2 1.6 

Muscovite 2.82 2.2 6.0 9.6 

Pyrite 5.02 2.0 0.4 2.1 

Dolomite 2.85 0.4 0.2 1.3 

Other minerals - 3.3 5.5 2.6 

4.4 Column experiments 

The first two control columns (C1, C2) were made of Plexiglas with a height of 120 cm and a 

diameter of 14 cm. Each column contained 100 cm of materials, C1 contained low-reactive tailings 

while C2 contained amended tailings. Waste rock was filled in a control column (C3) made of 

HDPE with a height of 38 cm and a diameter of 30 cm. Additionally, two columns (C4, C5) made 

of high-density polyethylene (HDPE) with a height of 200 cm and a diameter of 30 cm were 

constructed to study the hydrogeochemical behavior of CCBEs made of the tested materials. 

Column (C4) was filled (from bottom to top) with non-acid-generating waste rock (WR) (30 cm 

height) as a bottom capillary break layer (CBL), low-reactive tailings as a moisture-retaining layer 

(MRL) (100 cm height), and non-acid-generating waste rock (WR) as a drainage/top capillary 

break layer (50 cm height). The same configuration is used for the column (C5) but with a MRL 

made of 100 cm of amended tailings. A leachate collection system is present at the bottom of each 

column, allowing the recovery of aliquots after each flushing event for chemical analysis. 

The cover materials were placed in the columns in layers of 10-20 cm thickness and compacted 

with a Proctor hammer. The target porosity was 0.40 and 0.35 for low-reactive tailings and waste 

rock, respectively; these values are typical of others found in the literature when these materials 

are used in a CCBE (Bussière et al., 2004; Bussière et al., 2007; Kalonji Kabambi et al., 2017; 

Larochelle et al., 2019). The top of the columns remained open to the atmosphere allowing 
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evaporation. The bottom of the small and large columns contains a porous ceramic plate and a 

drainpipe. This setup maintained a suction equivalent to a water table at a depth of approximately 

1.5 m below the base of the columns. (Bussière et al., 2004). The suction facilitated the desaturation 

of the small columns and guaranteed that the bottom waste rock layer in the large column 

desaturated and produced the intended capillary barrier effects (Bussière et al., 2004; Pabst et al., 

2014). A gas relief valve was necessary for the large columns to prevent gas lock during the initial 

drainage from a saturated condition at the beginning of each cycle. The gas relief valve was opened 

only during drainage and closed during the remainder of the experiment. The tops of the small and 

large columns received 3L and 14L of deionized water, respectively, every 28 days. These volumes 

of water correspond approximately to the void volume of the tailings layer in the small and large 

column (Aubertin et al., 1995; Dagenais, 2005). During a 252-day period, a total of 10 cycles were 

applied to the small and large columns. 

The large columns were instrumented with Teros 11 probes to monitor the volumetric water content 

(θ) and temperature in the MRL and waste rock. Four Teros probes that use the frequency domain 

technology (Rüdiger et al., 2010) were installed at 15, 40, 120 and 155 cm from the base of the 

column and they were calibrated for each material to improve measurement accuracy to ± 0.03 

m3/m3 for a θ range of 0 to 70 %. The sensors were connected to a data logger to monitor the 

hydrogeological behavior. Knowing the porosity (n) of the material, the degree of saturation (Sr = 

θ/n) was calculated. 
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Figure 4.1: Experimental configuration displaying control columns (C1, C2, C3) and 

instrumented CCBE columns (C4, C5). 

At the end of each flushing event, an aliquot was collected, that was then subjected to physico-

chemical analysis to determine pH, Eh, and dissolved metals. The pH was measured by a Oakton 

pHTestr®30 tester (accuracy of ±0.01), calibrated with standard buffer solutions at pH 4, 7, and 

10. A Cole Parmer Oakton Epoxy probe (symphony meter ± 0.05%) was used to determine the 

redox potential (Eh), metal concentrations were measured by ICP-AES. 

4.5 Reactive transport modeling  

4.5.1 Numerical model MIN3P 

The MIN3P model, was developed to simulate advective-dispersive transport in the aqueous phase 

and diffusive gas transport in porous media with variable saturation in dimensions ranging from 

1D to 3D (Mayer et al., 2002). This model has been extensively used in addressing 

hydrogeochemical challenges, incorporating both homogeneous reactions within the aqueous 
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phase (such as complexation and oxidation-reduction) and heterogeneous reactions like sorption, 

dissolution-precipitation, and gas transport. Moreover, it accounts for both equilibrium and 

kinetically controlled reactions. Its effectiveness has been demonstrated through simulations of 

diverse scenarios involving acid mine drainage generation and mitigation (Mayer et al., 1999; 

Benner et al., 2000; Molson et al., 2005; Ouangrawa, 2007; Pabst, 2011; Yi et al., 2021; Lim et al., 

2024). The model includes geochemical databases from MINTEQA2 (Allison et al., 1991) and 

WATEQf4 (Ball et Nordstrom, 1991). In this study, reactive transport model (RTM) was conducted 

using MIN3Pro (Version 1.0.383.0), which serves as the graphical user interface for the MIN3P 

(v2.1.3) model. 

4.5.2 Fundamental model formulation  

The basic formulations governing reactive transport model includes Richards’ equation, which 

describes the flow of water through a porous medium with variable saturation, and the equation for 

reactive transport of Nc dissolved components in a variably saturated porous medium. 

4.5.3 Flow formulation 

Richards’ equation, which describes the variably saturated flow assuming an incompressible fluid, 

passive air phase, and no hysteresis can be represented as Mayer et al. (2012) (eq 4.1): 

𝑆𝑟𝑆𝑠
𝜕ℎ

𝜕𝑡
+ 𝑛

𝜕𝑆𝑟

𝜕𝑡
− ∇. [𝑘𝑟𝑎𝑲∇ℎ]-Qa= 0                                                                                               (4.1)                                                                                             

where Sr [m3m-3] defines the saturation of the aqueous phase, Ss [m-1] is the specific storage 

coefficient, h [m] is the hydraulic head, t [s] is time, n [m-3m-3] is the porosity, kra [-] is the relative 

permeability of the porous medium with respect to the water phase, 𝑲 [m s-1] is the saturated 

hydraulic conductivity tensor, and Qa is a source-sink term [s-1]. The general nonlinear functions 

of the water retention curve are represented by the van Genuchten (1980) equation. 

4.5.4 Reactive transport formulation 

The mass conservation equation of Nc dissolved components can be written as (eq 4.2): 
𝜕

𝜕𝑡
[𝑆𝑟𝑛. 𝑇𝑗

𝑤] +
𝜕

𝜕𝑡
[𝑆𝑔𝑛. 𝑇𝑗

𝑔
] + ∇[𝑞𝑤𝑇𝑗

𝑤] − ∇[𝑆𝑟𝑛. 𝐷𝑤𝑇𝑗
𝑤] − ∇[𝑆𝑔𝑛. 𝐷𝑔𝑇𝑗

𝑔
] − 𝑄𝑗

𝑤,𝑤 − 𝑄𝑖
𝑤,𝑠 − 𝑄𝑖

𝑤,𝑒𝑥𝑡 = 0(4.2) 

                                                  j=1, Nc 
where Sg [m3m-3] is the gas phase saturation, 𝑇𝑗

𝑤, 𝑇𝑗
𝑔

 [kg𝑚𝐻2𝑂
−3 ] are the total aqueous and gas phase 

concentrations of component j, respectively, qw [m s-1] is the Darcy fluid flux, Dw, Dg [m2s-1] are 

the dispersion tensors (including mechanical dispersion and molecular diffusion) for the aqueous 
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and gas phase components. 𝑄𝑗
𝑤,𝑤, 𝑄𝑖

𝑤,𝑠
[mol dm-3] are the source-sink terms associated with intra-

aqueous and dissolution-precipitation reactions. The term 𝑄𝑖
𝑤,𝑒𝑥𝑡

 [mol dm-3] represents external 

sources and sinks for the aqueous and gas phases. 

4.5.5 Conceptual model 

Conceptual models were developed to simulate the geochemical evolution of low-reactive tailings 

and amended tailings alone, and of a CCBE with low-reactive tailings and amended tailings as a 

MRL and waste rock as capillary break layers, exposed to atmospheric oxygen and under wetting-

drying conditions. Pyrite oxidation is hypothesized to be the primary driver of SO4
2- concentrations 

in the leachates, while carbonate is the main source of Ca, Mg, and Mn. As a result, the conceptual 

model is focused on the pyrite oxidation process by O2(aq) and dissolution-precipitation of 

carbonates and silicates. The development of the numerical models and their subsequent calibration 

was based on the effluent geochemistry obtained from the column experiments and on the 

volumetric water content measured in the CCBE layers for C4 and C5. Water flow through the 

columns was simulated as infiltration at a rate of 3L for the control columns and 14L per 28 days 

for the large ones, which resulted in partially saturated conditions throughout the modelled period. 

Evaporation was not simulated during the 28-day dry cycle and as shown later, this hypothesis was 

considered realistic based on dismantlement results. 

4.5.6 Model domain and boundary conditions 

The following sections describe the initial model domain and boundary conditions applied for all 

four configurations of the tested columns in the numerical models (Fig.4.1). 

4.5.6.1 Control columns 

Control columns C1, C2 and C3 containing a 100 cm thick layer of low-reactive tailings, a 1 m 

thick layer of amended tailings and 30 cm thick layer of waste rock, respectively, were 

conceptualized as a one-dimensional (1-D) model discretized uniformly with 51 control volumes. 

The top boundary condition represented the surface of the low-reactive tailings, amended tailings 

and waste rock respectively, periodically exposed to flushing events. The chemical composition of 

the initial pore water came up from the first flush and the recharge water presented in Table 4.4 
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was assumed to be in equilibrium with the atmosphere. The system is assumed to be initially 

saturated (at t=0). The bottom boundary condition represents the water table at -1.5 m. 

4.5.6.2 CCBE column 

The 180 cm thick CCBE columns (C4) and (C5) contain each a 30 cm thick layer of waste rock 

that was uniformly discretized using 16 control volumes, 1 m of low-reactive tailings for C4 and 1 

m of amended tailings for C5 were uniformly discretized with 51 control volumes and 50 cm of 

waste rock was uniformly discretized with 26 control volumes. The two columns were 

conceptualized as a 1-D numerical model. The top boundary conditions represented the top surface 

of the waste rock layer, exposed to periodic flushing events, with the recharge water of the chemical 

composition presented in Table 4.4 and in equilibrium with atmosphere. The bottom boundary 

condition represented the water table at -1.5 m. The CCBE columns are assumed to be initially 

saturated with water having the composition presented in Table 4.4.  

Table 4.4: Recharge water and initial pore water composition applied in the model for the three 

simulations. 

Component Recharge water Initial pore water 

Concentrations 

(mg. L-1) 

Low-reactive 

tailings (mg. L-1) 

Amended 

tailings (mg. L-1) 

CCBE 

(mg. L-1) 

Amended CCBE 

(mg. L-1) 

O2(aq) 0.21 a 0.21 a 0.21 a 0.21 a 0.21 a 

Fe total 0.04 0.007 0.006 0.003 0.016 

Ca2+ 0.32 632.0 643.0 680.0 692.3 

Mg2+ 0.016 23.7 23.7 57.0 37.2 

H+ 6.9 b 7.7 b 7.3 b 7.6 b 8.0 

CO3
2-

(aq) 0.00045 c 0.00045 c 0.00045 c 0.00045 c 0.00045 c 

SO4
2- <1 1639.0 1648.0 1791.7 1746.8 

Na+ 0.14 21.7 21.3 47.0 31.1 

H4SiO2-
4 5.83 d 18.542 d 18.617 d 24.401 d 24.28 d 

Al3+ 0.026 0.013 0.011 0.011 0.011 

K+ 0.115 99.4 101.7 87.2 89.3 

Mn2+ 0.001 2.8 2.8 0.2 0.2 

a: as PO2. b: as pH. c: as PCO2. d: calculated from Si concentration in leachate.  
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4.5.7 Reactive transport system 

The reactive transport system considers the transport of all the primary and secondary aqueous 

species, whereas the gaseous transport includes O2 and CO2 as they were the key gaseous species 

that are relevant in our experimental system. According to the mineralogical composition presented 

in Table 4.3, the columns were simulated by considering the oxidation of sulfide minerals by O2, 

as well as carbonate and silicate mineral dissolution. The precipitation of secondary minerals 

(gypsum and ferrihydrite) was also considered in all simulations. The initial mineral volume 

fractions were calculated based on the observed mineralogical composition (Table 4.3). The 

chemical reactions for each mineral, based on the initial mineral composition (Table 4.3), redox 

couples, and gases are presented in Table 4.5, along with the equilibrium constants for their 

reactions from the MIN3P databases. Some reactions are considered irreversible and kinetically 

controlled in the numerical model, therefore, no equilibrium constant is given for such reactions.  

Table 4.5: Stoichiometry of the reactions and mineral equilibrium constants 𝑘𝑘
𝑚 used in the 

modeling of the experimental column test (from MIN3P databases). a: Irreversible reaction b: 

thermodynamically - controlled irreversible reaction. 

             Primary minerals Log𝐊𝐤
𝐦 

Pyrite FeS2 +7/2O2 + H2O → Fe2+ +So4
2−+ 2H+ a 

Calcite CaCO3 ↔ Ca 2+ + Co3
2− -8.5 

Albite (NaAl)Si3O8+ 4H+ + 4H2O → Na+ + Al3+ + 3H4SiO4 a 

Biotite KMg2FeAlSi3O10 (OH)2+10H+→K++2Mg2++Fe2++ Al3++3H4SiO4 a 

Feldspar-k (KAl)Si3O8 + 4H+ +4H2O → K+ + Al3+ +3H4SiO4 -0.08 

Dolomite CaMg(CO3)2 → Ca2+ +Mg2+ +2CO3
2 a 

Quartz SiO2 (am) + 2H2O ↔ 3H4SiO4 -2.71 

Chlorite (Mg2Fe3Al2) Si3O10 + (OH)8+ 16H+→ 2Mg2+ + 3Fe2+ + 2Al3++ 
3H4SiO4 +6H2O  

13b 

Muscovite KAl2 (Si,Al)3O10 (OH)2 + 10H+ ↔ K++ 5Al3+ + 3H4SiO4 (aq)  a 

Secondary minerals 

Gypsum CaSO4.2H2O ↔ Ca2+ +SO4
2−  + 2H2O  -4.6 

Ferrihydrite Fe (OH)3 +3H+ →Fe3+ +3H2O 4.9 

Redox couple 
Fe2+/Fe3+  Fe2+ +1/4O2(aq) + H+ ↔ Fe3++ 1/2H2O  8.5 
HS-/SO2-

4 HS- + O2(aq) ↔ SO4
2-+ H+ 138.5 

 Gas  
O2(g)/O2(aq) O2(g) ↔ O2(aq) -2.9 

CO2(g)/CO2 (aq)          CO2(g) +H2O ↔CO2-
3 + 2H+                                                                                         -18.1                   

 



122 

 

For this study, the pyrite oxidation reaction is simulated in the numerical model with the shrinking 

core model. The model assumes that pyrite oxidation is a transport (diffusion)-controlled reaction 

in which the overall rate is dependent on the diffusion rate of oxygen through a mineral coating. 

The mineral dissolution in the shrinking core model is limited by the diffusive flux of a reactant 

through an outer enveloping layer to an unreacted core (Mayer et al., 2002). The shrinking core 

model was used to simulate the pyrite oxidation by O2(aq) (eq 4.2). The following rate expression 

represents the oxidation of pyrite FeS2 by O2(aq) (Mayer et al., 2002): 

𝑅𝑖
𝑚 = −103𝑆𝑖 (

𝑟𝑖
𝑝

(𝑟𝑖
𝑝
− 𝑟𝑖

𝑟)𝑟𝑖
𝑟
) . (

𝐷𝐼
𝑚

𝑣𝑖
𝑚) . [(𝑂2(𝑎𝑞))] (4.2) 

where 103 is a conversion factor (L m-3), Si is the scaling factor including the tortuosity of the 

surface coating or altered rim on the mineral surface, 𝐷𝑖 is the free-phase diffusion coefficient 

(𝑚2𝑠−1) of the primary reactant in water (in this case O2(aq), 𝑟𝑖
𝑝
is the particle radius (m), 𝑟𝑖

𝑟is the 

radius of the unreacted portion of the particle (m), and 𝑣𝑖
𝑚 is the stoichiometric coefficient of O2 

in the reactive oxidation reaction. The parameters 𝑆𝑖, 𝑟𝑖
𝑟, and 𝑟𝑖

𝑝
are specified in the problem-

specific input file. The remaining parameters are not problem specific and therefore are defined in 

the database (Mayer et al., 2017). More specific details on the equations (ion-exchange and mineral 

precipitation–dissolution reactions) and numerical solution approach used in the MIN3P model can 

be found in Mayer (1999) and Mayer et al. (2002). 

The reaction rate can be formulated according to the reaction mechanisms involved for carbonate 

and silicate minerals (equilibrium-controlled reactions, kinetically-controlled reactions) following 

the law of mass action. In this paper, two formulations for surface-controlled reactions are used (eq 

4.3 and 4.4): 

𝑅𝑖
𝑚 = −𝑘𝑖

𝑚,𝑒𝑓𝑓
[1 −

𝐼𝐴𝑃

𝐾
] (4.3)      

𝑅𝑖
𝑚 = −𝑆𝑎𝑘𝑖

𝑚[𝑇𝑘]
𝑛 (4.4) 

where 𝑘𝑖
𝑚,𝑒𝑓𝑓

 is an effective rate coefficient (𝑚𝑜𝑙 𝐿𝑏𝑢𝑙𝑘−3𝑠−1), 𝐼𝐴𝑃 is the ion-activity product, K 

is the equilibrium constant, 𝑘𝑖
𝑚 is the specific rate constant (𝑚𝑜𝑙1−𝑛𝑚𝑜𝑙1−𝑛𝐿𝐻2𝑂

𝑛 𝑚𝑚𝑖𝑛𝑒𝑟𝑎𝑙
−2 𝑠−1), 𝑆𝑎 

is the reactive surface area of the grains (𝑚𝑚𝑖𝑛
2 𝐿𝑏𝑢𝑙𝑘

−1  and 𝑇𝑘 is the aqueous phase concentration 

(𝑚𝑜𝑙 𝐿𝐻2𝑂
−1 ) of the rate-controlling component k. To reproduce the general trend of the leachate 

chemistry presented in Section 4, reaction rates were calibrated iteratively to adjust reaction 

kinetics. The resulting reaction rate constants and rate coefficients are presented in Table 4.6 and 
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based on the MIN3P database (Mayer et al., 2002). Reactive grain radius (ri) was estimated using 

the equivalent DH after Aubertin et al. (1998). 

Table 4.6: Mineral reaction rate formulations and kinetic rate coefficients used in the MIN3P 

model simulations. 

 

Mineral 

 

Rate expression 

Scaling factor, 

surface area 

and rate 

coefficient 

 

 

Value 

Low-

reactive 

tailings 

Amended 

tailings 

Waste rock 

Pyrite SCM 𝑆𝑖 2 x 10-06 5 x 10-08 1 x 10-03 

Calcite 𝑅𝑖
𝑚,𝑠 = −𝑘𝑖

𝑚,𝑒𝑓𝑓[1 − 𝐼𝐴𝑃/𝐾] 𝑘𝑖
𝑚,𝑒𝑓𝑓

 1 x 10-05 9 x 10-05 1 x 10-08 

Albite* 𝑅𝑖
𝑚 = −𝑆𝑎(𝑘𝑖1

𝑚[𝐻+]0.49 + 𝑘𝑖2
𝑚[𝐻+]0.30 𝑘𝑖1

𝑚 1.0 x 10-10 1.0 x 10-10 1.0 x 10-10 

𝑘𝑖2
𝑚 1.0 x 10-14 1.0 x 10-14 1.0 x 10-14 

𝑆𝑎 75 65 15 

Feldspar-k 𝑅𝑖
𝑚,𝑠 = −𝑘𝑖

𝑚,𝑒𝑓𝑓[1 − 𝐼𝐴𝑃/𝐾] 𝑘𝑖
𝑚,𝑒𝑓𝑓

 9 x 10-11 2 x 10-11 9 x 10-11 

Biotite 𝑅𝑖
𝑚,𝑠 = −𝑆𝑎𝐾𝑖,1

𝑚{ℎ+}0.25 𝐾𝑖,1
𝑚 1 x10-11 1 x10-11 1 x10-11 

𝑆𝑖 100 100 100 
Dolomite 𝑅𝑖

𝑚,𝑠 = −𝑘𝑖
𝑚,𝑒𝑓𝑓[1 − 𝐼𝐴𝑃/𝐾] 𝑘𝑖

𝑚,𝑒𝑓𝑓
 4 x 10-11 9 x 10-11 6 x 10-11 

Quartz 𝑅𝑖
𝑚,𝑠 = −𝑘𝑖

𝑚,𝑒𝑓𝑓[1 − 𝐼𝐴𝑃/𝐾] 𝑘𝑖
𝑚,𝑒𝑓𝑓

 1 x 10-14 1 x 10-14 1 x 10-14 

Chlorite 𝑅𝑖
𝑚,𝑠 = −𝑘𝑖

𝑚,𝑒𝑓𝑓[1 − 𝐼𝐴𝑃/𝐾] 𝑘𝑖
𝑚,𝑒𝑓𝑓

 1 x 10-12 1 x 10-11 1 x 10-11 

Muscovite 𝑅𝑖
𝑚 = −𝑆𝑎(𝑘𝑖1

𝑚[𝐻+]0.08 + 𝑘𝑖2
𝑚[𝐻+]−0.1 𝑘𝑖1

𝑚 1 x 10-13 1 x 10-13 1 x 10-13 

𝑘𝑖1
𝑚 1 x 10-14 1 x 10-14 1 x 10-14 

𝑆𝑎 26 25 35 

Gypsum 𝑅𝑖
𝑚,𝑠 = −𝑘𝑖

𝑚,𝑒𝑓𝑓[1 − 𝐼𝐴𝑃/𝐾] 𝑘𝑖
𝑚,𝑒𝑓𝑓

 1 x 10-09 8 x 10-09 1 x 10-08 

Ferrihydrite 𝑅𝑖
𝑚,𝑠 = −𝑘𝑖

𝑚,𝑒𝑓𝑓[1 − 𝐼𝐴𝑃/𝐾] 𝑘𝑖
𝑚,𝑒𝑓𝑓

 1 x 10-07 1 x 10-09 1 x 10-08 

*: Irreversible dissolution. 𝑹𝒊
𝒎,𝒔

: Reaction rate. 𝑆𝑖: scaling factor coefficient in SCM (-). 

𝑆𝑖 for pyrite: calculated using density specific to pyrite in m3 mineral m−3 porous medium after Mayer et al. (2002), as 

applied in Ouangrawa et al. (2009), Demers et al. (2013) and Pabst et al. (2018). Sa (𝒎𝒎𝒊𝒏𝒆𝒓𝒂𝒍
𝟐 𝑳𝒃𝒖𝒍𝒌

−𝟏  : reactive surface 

area was defined in term of the geometric mineral parameters using the formulation, based on particle size and mineral 

volume fraction (Mayer, 1999). 

4.6 Results from column tests and numerical modelling  

The main results obtained during the column tests are presented in this section. For each type of 

measurement, (hydrogeological and geochemical), results are presented for both types of columns: 

the control (monolayer) and the CCBE (multilayered) columns. The physical and hydrogeological 

parameters obtained from the characterization phase were used directly in the numerical modelling 

(see Section 2), while the geochemical parameters were obtained after a calibration procedure 

where the parameters were modified within realistic ranges to fit the observed data (see Section 3 

for the parameters values). 
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4.6.1 Hydrogeological results 

4.6.1.1 Control columns  

The columns were dismantled in layers at the end of the testing period (252 days). The degree of 

saturation was calculated from measured volumetric water content and porosity (Sr=𝜃/𝑛). Figure 

4.2 shows the measured degree of saturation Sr (points) and the simulated degree of saturation 

(lines) in the low-reactive tailings (T) and amended tailings (TA) columns at different elevations. 

For both columns, the simulated Sr remains close to 80% at the base of the column, then decreases 

with elevation, approaching a Sr of approximately 75% at the top of the column. The measured 

post-dismantling data points generally align well with the simulated data. The waste rock column 

is continuously drained and achieves equilibrium volumetric water content within a few minutes 

after drainage close to its residual values (profile not presented here). 

 

Figure 4.2: Degree of saturation for low-reactive tailings (T) and amended tailings (TA). 

4.6.1.2 CCBE columns  

The results shown in Figure 4.3 indicate that both covers performed similarly to an efficient CCBE, 

with high Sr values in the MRL and low Sr values in the CBLs (Bussière et al., 2003). For the 

CCBE with low-reactive tailings (CCBE-T), the Sr values in the MRL ranged from 90% to 100%. 

In contrast, values of Sr in the MRL made of amended tailings (CCBE-TA) started at a lower Sr 

value (80%) during the initial cycles but increased to close to 100% after 84 days, demonstrating 

the effectiveness of the CCBE-TA to create an efficient oxygen barrier. The degree of saturation 
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in both waste rock layers at equilibrium was usually between 5 and 20%, creating the desired 

capillary barrier effects at the interface (Aubertin et al., 1995; Bussière et al., 2004; Fala et al., 

2005; Larochelle et al., 2019). Figure 4.3 also shows that the observed hydrogeological behavior 

for both CCBE columns corresponds well with those simulated with MIN3P, considering the 

accuracy of the volumetric water content sensors (±0.03 m³/m³). 

 

 

 

Figure 4.3: Observed and simulated hydrogeological behavior of the CCBE columns (left with 

low reactive tailings, right with amended tailings). 

4.6.2 Geochemical results 

4.6.2.1 Waste rock control column  

The numerical simulation of the geochemical behavior of the non-acid generating waste rock is 

presented in Figure 4.4. The pH remains stable between approximately 7.5 and 8.5 in both 

simulated and experimental data. Calcium concentrations initially start high, at approximately 200 

mg/L during the first cycle (0-15 days), and then drop to about 50 mg/L by day 50. After this, the 

Ca2+ concentrations stabilize between 30 and 50 mg/L for the rest of the testing period. Simulated 
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calcium concentrations show a similar trend. Sulfate concentrations begin around 350 mg/L, 

rapidly decreasing in the first 50 days, and then stabilize between 50 and 100 mg/L. The simulated 

results show a comparable initial decline from around 350 mg/L to approximately 75 mg/L over 

the first 50 days, then stabilize slightly lower than the measured concentrations. Magnesium 

concentrations generally stay below 5 mg/L, showing a gradual decline over time. Sodium 

concentrations remain relatively low, under 2 mg/L, with minor fluctuations between 0.5 and 2 

mg/L throughout the 250 days. Potassium concentrations remain relatively stable between 8 and 2 

mg/L. 

 

Figure 4.4: Average concentrations of mineral weathering products SO4, Ca, Mg, K, Na, and pH 

over time measured in the leachate from the waste rock column, compared to aqueous 

concentrations exiting the simulation domain 

The close match between simulated and experimental results demonstrates that the conceptual 

model can satisfactorily reproduce the geochemical processes involved in the waste rock. The 

effluent pH is mainly controlled by the oxidation of pyrite and the dissolution of carbonate 

minerals. Calcium concentrations are primarily controlled by the dissolution of calcite, and to a 
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lesser extent by the dissolution of dolomite. Sulfate originates from the oxidation of pyrite, the only 

sulfide mineral in the waste rock. Mg is likely due to the dissolution of the small amount of 

dolomite (Table 4.3). Both Na and K are likely released from the dissolution of albite and K-

feldspar. 

4.6.2.2 Low-reactive tailings control column 

Figure 4.5 presents measured and simulated values of pH, calcium (Ca), sulfate (SO4), magnesium 

(Mg), sodium (Na), and potassium (K) in the leachates over 252 days. The selection of these 

elements is based on the tailing’s mineralogy (Table 4.3), which is primarily dominated by calcite, 

pyrite, albite, K-feldspar, biotite and dolomite. Results show that the pH remains relatively stable 

between 7 and 8, with good correlation between measured and simulated data. The calcium 

concentration starts at approximately 600 mg/L, declining rapidly to 200 mg/L at day 50, and 

stabilizes at approximately 400 mg/L for the remainder of the experiment. Sulfate concentrations 

similarly show an initial decline from approximately 1600 mg/L to 800 mg/l within the first 50 

days, then stabilizes at approximately 800 mg/L for the rest of the test; these values and trends are 

comparable with the MIN3P simulation. The model captures the general trend of measured Mg and 

Na concentrations. Magnesium concentrations range between 10 and 20 mg/L over time. Sodium 

concentrations decrease about 25 mg/L to stable values of 10-15 mg/L. Potassium shows higher 

initial concentrations at approximately 120 mg/L, and then decrease and stabilize at approximately 

40-60 mg/L. 

The Ca decrease corresponds to the initial dissolution phase of calcite, which diminishes over time 

as the reactive calcite surface area decreases. The sulfate decrease suggests rapid initial oxidation 

of pyrite, which then slows down as the oxidation front moves deeper. The similar trends in 

evolution of Ca and sulfate concentrations can also be due to neutralization reactions that are 

stimulated by the acidity generated by the oxidation of pyrite. The Mg concentrations indicate 

dissolution of dolomite while Na concentration values suggest a controlled release from albite 

dissolution. The concentration of K is likely driven by the dissolution of K-feldspars. 
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Figure 4.5: Average concentrations of mineral weathering products SO4, Ca, Mg, K, Na, and pH 

over time measured in the leachate from the low-reactive tailings column, compared to aqueous 

concentrations exiting the simulation domain 

4.6.2.3 Amended tailings control column 

Figure 4.6 presents the measured and simulated temporal evolution of pH and concentration of Ca, 

SO4, Mg, Na, and K over a 252-day period in the amended tailings control column. The pH remains 

relatively stable, ranging mainly between 7 and 8, while the numerical prediction is usually 

between 6 and 7. Such difference between measured and predicted values for pH in the near 

neutrality zone is not uncommon (Raymond et al., 2020; Vriens et al., 2020; Seigneur et al., 2021). 

The concentration of Ca decreases from approximately 800 mg/L to 200 mg/L at the end of the 

testing period. Similarly, SO4 concentrations decline from 2400 mg/L to 1200 mg/L at day 252, 

with the simulation reproducing the general trends observed in the laboratory data. For Mg, the 
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concentrations range between 20 mg/L and 60 mg/L, with the measured and simulated data 

following a similar trend. The Na concentration decreases from 40 mg/L at the first cycle to 10 

mg/L at day 252. Finally, the concentration of K decreases from 160 mg/L at day 0 to 50 mg/L at 

day 252. The close alignment between the simulated and measured data highlights the model’s 

ability to capture the dissolution process of calcite, dolomite, pyrite, albite and K-feldspar, which 

govern the observed geochemical trends, and precipitation of secondary minerals. 

 

Figure 4.6: Average concentrations of mineral weathering products SO4, Ca, Mg, K, Na, and pH 

over time measured in the leachate from the amended tailings column, compared to aqueous 

concentrations exiting the simulation domain. 

The higher Ca and SO4 concentrations in the amended tailings column leachates compared to the 

control tailings column might be due to the slightly lower degree of saturation of the MRL in the 

amended tailings column. Indeed, these lower degrees of saturation promote more O2 ingress in 

the tailings, thus more reactive oxidation, which in turn promotes more calcite dissolution, leading 

to increased SO4 and Ca concentrations in the leachates. 
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The geochemical evolution in the two columns (low-reactive tailings and amended tailings) show 

that there is a correlation between calcium and sulfate concentrations. This behavior could be 

attributed to two phenomena: the response of carbonates to neutralize the acidity generated by 

pyrite oxidation (Benzaazoua et al., 2004), and equilibrium of gypsum (CaSO4; 2H2O) (Singer et 

Stumm, 1970; Nordstrom et Alpers, 1997). To verify the hypothesis that gypsum is involved in 

controlling calcium and sulfate concentrations in the two columns, thermodynamic equilibrium 

calculations were performed on leachates from the two control columns using Visual MINTEQ 

(Gustafsson, 2011) and the saturation indices SI were determined (e.g. Alpers and Nordstrom 

1999). 

Figure 4.7a shows that in low-reactive tailings (T), the saturation index (SI) starts close to 0 at the 

first cycle (t=0 days), indicating equilibrium conditions. Over time (t=28, 84, 140, 196, and 252 

days), SI values rise above (close to the top of the column) and fall below (close to the bottom of 

the column) equilibrium. Near the surface (1 m), this behavior could be due to a higher reactivity 

of pyrite (FeS2) to O2 caused by the proximity of atmospheric conditions. The bottom of the 

columns is under equilibrium conditions (SI≈ 0) because the chemical and hydrogeological 

conditions are more stable compared to the upper zones. In the amended tailings (Figure 4.7b), the 

addition of limestone amendment promotes equilibrium, and the SI remained close to 0 (SI ≈ -0.2 

to 0) between 28 and 140 days. By 252 days, the TA column reaches equilibrium faster than the T 

column. The profiles also show that the precipitation of gypsum is more pronounced in the first 

cycles; this could be explained by the initial flushing of soluble secondary sulfate and calcium 

species already present at the mineral surface at the start of the column testing, which leads to 

oversaturation of gypsum in the first flushes, before stabilizing towards values closer to SI=0. The 

geochemical modeling with Visual MINTEQ presented in Figure 4.7c indicates that in low-reactive 

tailings (T), the SI starts at 0 and remains slightly undersaturated (SI ≈ -0.2 to -0.5) over the first 

140 days, reflecting limited gypsum precipitation. By 252 days, the SI approaches equilibrium (SI 

≈ 0). These results suggest that the precipitation of gypsum is possible in both columns, but more 

probable in the T column. Hence, gypsum precipitation could explain, at least in part, the good 

correlation between sulfate and calcium in our tailings control column experiments. 
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Figure 4.7: Gypsum saturation indices of low-reactive tailings (a) and amended tailings (b) 

simulated with MIN3P at different time intervals, simulated with VMINTEQ with the leachate 

water quality (c) 

4.6.2.4 CCBE with low-reactive tailings column 

The measured chemical composition of the leachates from the CCBE column with low-reactive 

tailings (CCBE-T) and the corresponding numerical simulation are shown in Figure 4.8. The pH 

remains relatively stable throughout the experiment, starting at approximately 7 and rising slightly 

to just above 7.2 by the end of 250 days. Both simulated and measured results align closely, 

indicating effective control of acid generation due to limited oxygen ingress, which minimizes 

pyrite oxidation. Calcium (Ca) concentration, initially at approximately 800 mg/L, was primarily 

sourced from the dissolution of calcite present in both waste rock and low-reactive tailings (Table 

3). Calcium decreases within the first 50 days, then stabilizes between 100-200 mg/L. Calcium 

dissolves during wetting phases, but as easily soluble carbonate minerals (ex. ultrafines) are 

depleted, concentrations decrease. Pyrite oxidation, represented by the sulfate concentrations 

graph, starts at a high concentration of approximately 2500 mg/L. Over the first 50 days, sulfate 

rapidly decreases, stabilizing between 200-500 mg/L by the end of the experiment. The reaction 

(a) (b) (c) 
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rate of pyrite was approximately constant during the entire test and the general trend is well 

reproduced by the model. Magnesium follows a similar trend, starting at around 60 mg/L and 

decreasing quickly within the first 50 days due to the dissolution of dolomite. By the end of 250 

days, magnesium stabilizes below 10 mg/L. The dissolution of albite provides an initial sodium 

(Na) concentration of approximately 50-60 mg/L, decreasing rapidly during the first 50 days and 

stabilizing at 10 – 20 mg/L thereafter. Potassium, sourced from the K-feldspars, initially measured 

at 100 mg/L, also decreases during the early stages of flushing, stabilizing around 20-30 mg/L. The 

MIN3P model accurately reproduces the general trend of the experimental data for all chemical 

parameters. Thermodynamic equilibrium calculations performed on the percolated leachate from 

the CCBE-T column using Visual MINTEQ show that the leachate is undersaturated (SI < 0) with 

respect to gypsum for the entire period of the test (Figure11). This indicates that neutralization by 

carbonate dissolution is mainly in response to the acidity generated by reactive oxidation 

(Nordstrom, 2011). Compared to the column containing only low-reactive tailings, the covers with 

capillary barrier effect (CCBE) shows a better ability to maintain pH neutrality and slow down 

reactive oxidation and carbonate dissolution. This is mainly due to the higher degree of saturation 

in the low-reactive tailings. 
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Figure 4.8: Average concentrations of mineral weathering products SO4, Ca, Mg, K, Na, and pH 

over time measured in the leachate from the CCBE-T column, compared to aqueous 

concentrations exiting the simulation domain model calibration for CCBE with low-reactive 

tailings. 

4.6.2.5 CCBE with amended tailings column 

Measured and simulated results of the CCBE column with amended tailings show stable pH, 

around 7.5 to 8.5, throughout the 250-day period. This stability indicates a low acidity generation 

with a buffering effect due to the limestone amendment in the MRL which neutralizes any potential 

acidity and maintains an alkaline environment. Both simulated and measured values show good 

correspondence, though predicted pH values are lower initially but become similar after 150 days. 

Calcium concentrations start around 1000 mg/L, for both simulated and measured values before 

stabilizing around 600 to 800 mg/L after approximately 50 days. Limestone amendment dissolution 
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contributes to Ca2+ release, leading to high initial calcium concentrations compared to the column 

without amendment. Over time, as the limestone dissolves, the system reaches a quasi-equilibrium 

and Ca concentrations stabilize. Sulfate concentrations are initially high, at approximately 2500-

3000 mg/L, then decrease slightly and stabilize between 1500-2000 mg/L. The presence of pyrite 

in the amended tailings contributes to sulfate generation via oxidation by O2. Thermodynamic 

calculations performed on the percolated leachate from the CCBE-TA column using Visual 

MINTEQ showed an SI is at equilibrium (SI ≈ 0), highlighting the effect of limestone amendment, 

in enhancing neutralization and improving geochemical stability (Figure 4.11). The results 

demonstrate that the addition of limestone and the high degree of saturation in the amended tailings 

effectively reduces acid generation by increasing buffering capacity and reducing metal solubility 

over the 252-day period. Furthermore, the observed correlation between sulfate concentrations and 

calcium concentrations can be attributed to the dissolution and precipitation processes of gypsum. 

Magnesium concentrations are initially high, around 70 mg/L, but rapidly decrease to stabilize 

between 20-30 mg/L after about 50 days. Dolomite or other Mg-bearing minerals could contribute 

to Mg2+ in the effluent. The decrease in Mg concentration with time could be due to limited 

availability of dolomite and to the decrease in the dissolution rate over time. Sodium concentrations 

start at approximately 60 mg/L, decreasing to 20 mg/L and then stabilizing with minor fluctuations. 

The dissolution of albite is the main source of Na release. The dissolution of K-feldspar releases 

potassium ions, which starts around 400 mg/L, then drops and stabilizes around 100 mg/L (Figure 

4.9). 

In summary, the low-reactive tailings in the CCBE-T column and the amended tailings in the 

CCBE-TA column are maintained at high Sr values which limit the reactivity of the pyrite 

contained in the MRL. For the testing period, both systems were efficient to create an efficient 

oxygen barrier without generating contaminant in the effluents. 
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Figure 4.9: Average concentrations of mineral weathering products SO4, Ca, Mg, K, Na, and pH 

over time measured in the leachate from the CCBE-TA column, compared to simulated aqueous 

concentrations exiting the domain pf the calibrated model for the CCBE with amended tailings. 

4.7 Long-term behavior of the tested columns  

The column tests provided useful information on the hydrogeochemical behavior of the tested 

systems, but this information is only valid for the test period (less than a year). One of the 

advantages of RTM is the possibility of making long-term projections with a model that has been 

calibrated with short-term data (Demers et al., 2013; Pabst et al., 2017; Kalonji-Kabambi et al., 

2020). Long-term simulations for the low-reactive tailings (T), amended tailings (TA), CCBE with 

low-reactive tailings (CCBE-T) and CCBE with amended tailings (CCBE-TA) were performed for 
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a period of 500 years. Figure 4.10 displays a comparison between the four scenarios in terms of 

chemical and mineralogical behaviors, through the evolution of pH, mineral volume fractions 

(pyrite, calcite, dolomite), and secondary precipitates (gypsum and ferrihydrite).  

The low-reactive tailings column shows that pH increases rapidly at first, then decreases to 4 after 

around 70 years, due to an exhaustion of neutralizing minerals such as calcite to neutralize the 

acidity generated by pyrite oxidation. At around 150 years, the pH increases again to 6.5-7.5, which 

may be attributed to the exhaustion of pyrite (~ 200 years) and the dissolution of albite. This 

behavior suggests a limited long-term acid generation capacity (Aubertin et al., 2002). The gypsum 

shows a high dissolution rate initially, then stabilizes, indicating gypsum precipitation resulting 

from pyrite oxidation and calcite dissolution (McGregor et Blowes, 2002). 

In comparison, amended tailings shows a more gradual pH increase, stabilizing at neutral values 

around 8.5, indicating the capacity of limestone amendment in buffering pH and thereby reducing 

the risk of long term AMD generation (Jambor et al., 2000; Blowes et al., 2005; Blowes et al., 

2014). Pyrite depletion takes more time (~ 350 years) than the non amended case due to the higher 

pH and lower reaction rate. In amended tailings, gypsum dissolution is reduced, and ferrihydrite is 

more stable. 

When the low-reactive tailings are placed in a CCBE as the MRL, the higher degree of saturation 

reduces the reactivity and limits the drop of pH to values mainly above 6. The depletion of pyrite 

was nearly complete at the end of the 500-year simulation. Calcite depletion occurs rapidly in the 

T scenario, suggesting a fast dissolution process of the mineral, whereas in the CCBE-T scenario, 

the calcite dissolution rate is significantly slower, contributing to improve the long-term stability 

and control the pH. When pyrite starts to deplete significantly, gypsum starts to dissolve. These 

results indicate that using low-reactive tailings with uncertain acid generating potential as an MRL 

could be an alternative if the CCBE is able to maintain a high degree of saturation. However, the 

risk of AMD generation is further limited if an amendment is added to the low-reactive tailings to 

increase is neutralization potential. Figure 4.10 shows that the pH is maintained above 7 through 

time, and that the calcite is still active after 500 years while the pyrite is depleted, suggesting that 

the cover system in CCBE-T provides a protective effect. This likely limits the exposure of calcite 

to reactive conditions, thereby reducing its dissolution rate. 
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Figure 4.10: Simulated geochemical evolution of the leachate of low-reactive tailings (T), 

amended tailings (TA), CCBE-T and CCBE-TA for a period of 500 years. 

4.8 Assumptions and limitations of the numerical study  

In this study, some simplifications were necessary to obtain results in a realistic timeframe. It was 

assumed that the materials of each layer were homogeneous, which simplifies calculations but 

ignores the natural heterogeneity in porosity, permeability and mineral distribution (Molins et al., 

2020). Natural precipitation recharge also plays a crucial role in governing the overall 

hydrogeochemical behavior of the materials in-situ as it has more irregular wetting-drying patterns 

than the standardized ones applied in the numerical model in this study. Therefore, the materials’ 

behavior could be different under in-situ recharge conditions. Evaporation was not directly 

simulated, which could lead to some discrepancies between real and predicted degree of saturation 
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near the surface. The role of bacteria at neutral pH was not considered directly but indirectly by 

adjustment of the direct oxidation rate of pyrite (Nordstrom, 2000; Blowes et al., 2005). The 

MIN3P model is prone to numerical instability, particularly when dealing with high spatial and 

temporal resolution, multilayered system or complex kinetic reactions (Mayer et al., 2002). 

Reaction kinetics in MIN3P are simplified, relying on empirical rate laws, which may not fully 

represent complex biochemical or microbial process (Steefel et al., 2015). The effect of temperature 

was not simulated for this study. It is also important to recall that the results obtained are valid for 

the small-scale columns and could not be used directly to extrapolate for large-scale real cases. 

Despite these limitations, the model successfully simulated the hydrogeochemical responses for 

each material (e.g., low-reactive tailings, amended tailings, and waste rock), and when these 

materials are combined in a CCBE.  

4.9 Conclusion and Perspectives 

Forecasting the geochemical behavior of various scenarios is crucial to evaluate potential 

reclamation options of mine sites. The current study used laboratory column tests and numerical 

reactive transport simulations to assess the hydrogeochemical behavior of low-reactive tailings, 

with and without limestone amendment. The behavior of these two materials when inserted in a 

CCBE as the MRL was also investigated. The main conclusions of this study are: 

▪ In the short-term (250 days), all scenarios tested did not generate leachate contaminants but 

showed generation of SO4 and Ca related to pyrite oxidation and acid neutralization, 

respectively. 

▪ Reactive transport model was able, once calibrated, to accurately reproduce the 

geochemical behavior of the four scenarios. 

▪ Long-term simulation (500 year) predicts that the column containing the tested low reactive 

tailings (2% pyrite) can produce acid mine drainage (AMD). 

▪ Long-term simulation (500 year) predicts that the column containing the tested amended 

tailings with limestone at a NP/AP ratio >3 stabilizes the pH to neutral values and prevents 

acidification. 

▪ The use of low-reactive tailings as the MRL in a CCBE creates hydrogeological conditions 

that reduce the reactivity of the reactive minerals and the generation of acidity (pH>6). 
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▪ The addition of an amendment in the low-reactive tailings and their use as the MRL in a 

CCBE is the most effective scenario to reduce the risk of AMD generation. The high 

saturation reduces the oxygen available for pyrite oxidation, and the limestone neutralizes 

any acid formed, ensuring a neutral, stable pH over the long term.  

The concept studied here consists of using low-reactive tailings that can generate AMD in the long-

term if directly exposed to atmospheric conditions (see numerical predictions for Column T) and 

to place them in a CCBE as the MRL. Since the CCBE maintains a high degree of saturation in the 

MRL, the availability of oxygen for pyrite oxidation is reduced as is the risk of generating 

contaminants. The CCBE technique is similar to the EWT (Elevated water table) technique used 

to reclaim AMD generating site that aims at maintaining the tailings close to saturation to control 

reactive oxidation (Ouangrawa et al., 2010; Pabst, 2021). This approach would valorize the low-

reactive tailings, reduce construction costs, and minimize the footprint of the site reclamation by 

reducing the volume of natural soil to be used. This laboratory study shows that low-reactive 

tailings with uncertain acid generating potential could be an alternative to be used as the MRL in a 

CCBE without contaminating the infiltrating water. However, the pH is at the limit for years 150 

to 300 (see numerical predictions of column CCBE-T). The results from MIN3P show that the 

addition of limestone with the low-reactive tailings can significantly reduce the risk of generating 

contaminants (see numerical prediction of column TA), and this risk is even lower when the 

material is inserted into a CCBE as the MRL (see the numerical prediction of column CCBE-TA). 

Based on these results, it is recommended to pursue this investigation in more realistic conditions 

such as in the field at an intermediate scale (e.g. Bussière et al., 2007). This would further develop 

the concept and work to reduce the uncertainties related to the proposed approach. 
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4.10 Appendix A. Supplementary data  

 

Figure 4.11: Gypsum saturation indices for CCBE-T and CCBE-TA simulated with VMINTEQ 
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CHAPITRE 5 DISCUSSION GÉNÉRALE 

Ce projet visait à examiner le comportement géochimique d’une CEBC constituée de matériaux 

miniers, dont la CRH est amendée ou non par un amendement calcaire. Pour bien comprendre le 

comportement géochimique de la CEBC, les matériaux la constituant ont été étudiés séparément. 

Cette étude est basée sur un cas réel, soit celui de la mine Canadian Malartic située en Abitibi. Les 

modèles physiques et numériques montrent un bon potentiel pour l’utilisation de rejets miniers à 

faible réactivité comme matériaux de recouvrement pour contrôler le drainage minier acide. Les 

résultats montrent que l’ajout d’un amendement calcaire aide à maintenir la stabilité géochimique 

des résidus, notamment en maintenant un pH neutre à alcalin. Les résultats préalablement présentés 

portent sur l’analyse du comportement hydrogéochimique des colonnes expérimentales (WR, T, 

TA, CEBC-T, CEBC-TA), en mettant l’accent sur les produits d’oxydation de la pyrite, ainsi que 

sur les produits de neutralisation de l’acidité générée. Cependant, les analyses chimiques des 

lixiviats ont également porté sur les éléments contaminants tels que le zinc et le cuivre. 

Dans ce qui suit, différents aspects seront discutés plus en détails. Dans un premier temps, les 

résultats des concentrations en métaux seront comparés avec les seuils réglementaires (Directive 

019). Dans un deuxième temps, une comparaison des résultats géochimiques des CEBC testées 

sera faite à deux échelles : le laboratoire et l’échelle intermédiaire de terrain. La précipitation du 

gypse pourrait affecter l’interprétation au niveau de la présence ou non d’oxydation importante de 

la pyrite. Pour cette raison, des modélisations géochimiques d’équilibres thermodynamiques ont 

été réalisées afin de mieux comprendre l’impact de la précipitation potentielle du gypse. Enfin, le 

chapitre se termine par une discussion sur les limites de l’étude. 

5.1 Analyse géochimique des éléments contaminants  

La Figure 5.1 illustre les concentrations en éléments contaminants (Zn, Cu) dans les lixiviats issus 

de différentes configurations de colonnes, comprenant des résidus miniers seuls (T), des résidus 

amendés à la roche calcaire (TA), et des couvertures à effet de barrière capillaire (CCBE-T et 

CCBE-TA). Ces analyses visent à évaluer la performance de chaque configuration en termes de 

conformité aux normes de la Directive 019 sur les effluents miniers, notamment pour la qualité des 

eaux de lixiviation. 
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Les analyses chimiques sur les lixiviats montrent que les résidus non amendés (T) et amendés (TA) 

présentent des concentrations plus élevées en zinc (0,4 mg/L – 0,7 mg/L), bien que les niveaux 

restent en-dessous de la limite autorisée par la Directive 019. La colonne CEBC composée de 

résidus non amendés (CEBC-T) révèle également des concentrations de Zn élevées (0,7 mg/L) au 

cours du premier cycle, mais une réduction plus rapide est observée par rapport aux colonnes T et 

TA. Les deux colonnes CEBC présente les concentrations en Zn les plus faibles, suggérant que les 

effets de barrière capillaire contribuent efficacement, grâce à la saturation élevée au niveau de la 

couche de rétention d’humidité, à réduire la mobilité du Zn. Le cuivre (Cu), tout comme le zinc, se 

libère en concentrations plus élevées dans les colonnes T et TA alors que les colonnes CEBC 

montrent de façon générale des concentrations plus faibles, ce qui suggère que le degré de 

saturation est un paramètre important pour l’immobilisation du cuivre, possiblement par 

précipitation de carbonates de cuivre dans des conditions alcalines, soutenue par la libération d’ions 

CO₃²⁻ et HCO₃⁻ lors de la dissolution du calcaire (Blowes et Ptacek, 1994; Nordstrom et Alpers, 

1997). Les analyses minéralogiques réalisées sur les échantillons n’ont pas montré aucune source 

de zinc et cuivre; il est supposé que ces éléments soient présents en tant qu’impuretés dans la 

structure cristalline de la pyrite, où ils sont intégrés sous forme de substitutions ou d’inclusions 

minérales. Lors de l’oxydation de la pyrite, ces éléments sont libérés dans les lixiviats. Une 

diminution des concentrations en cuivre et en zinc dans les lixiviats provenant des colonnes CEBC-

T et CEBC-TA indique une baisse de l’oxydation de la pyrite. Cette baisse peut être attribué à un 

haut degré de saturation des résidus miniers, amendés ou non.  

En conclusion, ces résultats illustrent l’efficacité de la CEBC dans la réduction de la mobilité des 

métaux contaminants, avec la colonne CEBC-TA démontrant les plus faibles concentrations pour 

la plupart des éléments. L’amendement calcaire augmente le pH, favorisant la précipitation et 

l’adsorption des métaux et limitant la solubilité d’éléments. L’analyse des lixiviats pour le Zn, 

comparée aux normes de la Directive 019, révèle que les concentrations en Zn dans les résidus non 

amendés et amendés sont plus près du seuil de 0,5 mg/L (avec un dépassement). Les deux scénarios 

de recouvrement CEBC, particulièrement la CEBC-TA, montrent une efficacité dans la réduction 

de la mobilité du Zn à des niveaux en dessous de cette limite. 
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Figure 5.1: Évolution de la qualité de l'eau dans les lixiviats pour les éléments (Zn, Al, Cu, Mn) 

provenant des T, TA, CEBC-T, CEBC-TA. 

5.2 Les résultats géochimiques de deux CEBC, avec et sans 

amendement, à différentes échelles 

5.2.1 Description des cellules expérimentales 

La Mine Canadian Malartic a entrepris, entre 2019 et 2020, la construction de deux recouvrements 

expérimentaux à l’échelle pilote afin d’orienter les décisions liées à la restauration à grande échelle 

du parc (Canadian Malartic, 2020), en évaluant notamment leur performance en conditions réelles, 

leur faisabilité technique, ainsi que les coûts associés à leur construction et à leur instrumentation. 

La Mine Canadian Malartic a accepté de rendre accessibles certains résultats de suivi géochimique 

de ces recouvrements pour les besoins de ce projet de recherche.  

De façon plus spécifique, les recouvrements mesurent environ 280 m de long et 18 m de large. Une 

partie des recouvrements présente une très faible pente (section dite plateau) tandis que l’autre 

partie présente une pente 10H :1V (section dite avec pente) (figure 5.2 (a)). Deux recouvrements 

CEBC et CEBC amendée sont implantés de la manière suivante (figure 5.2 (b) et (c)): 

CEBC : une couche de stériles de 30 cm est placée comme bris capillaire du bas (1i), suivie de 100 

cm de résidus comme couche de rétention d’humidité (2b), et 50 cm de stériles est placée comme 

couche de bris capillaire du haut (1p).  
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CEBC amendée : une couche de stériles de 30 cm est placée comme bris capillaire du bas (1i), 

suivie de 100 cm de résidus amendés comme couche de rétention d’humidité (2a), et 50 cm de 

stériles est placée comme couche de bris capillaire du haut (1p). 

Une couche de mort-terrain et de terre végétale (7a) a été ajoutée au sommet des deux couvertures 

pour favoriser la croissance de la végétation. Des lysimètres de succion ont été installés au niveau 

des deux CEBC afin de surveiller la qualité des eaux interstitielles. Plus de détails sur les cellules 

expérimentales peuvent être trouvé dans Dimech (2023). 

 

Figure 5.2: Schémas simplifié (a) et coupes transversales des recouvrements CEBC (b) et CEBC 

amendée (c) à l'echelle pilote instrumentés par des lysimétres de succion, tiré de Canadian Malartic 

(2020). 

Les échantillons d'eau prélevés à l'aide des lysimètres de succion ont été envoyés au laboratoire 

pour analyser la qualité des eaux interstitielles. Les résultats obtenus ont été comparés aux lixiviats 

recueillis à la base des colonnes en laboratoire, et cette comparaison est présentée dans la section 

5.2.2. 



150 

 

5.2.2 La comparaison de la qualité de l’eau à différentes échelles 

Les compositions chimiques des eaux de lixiviat des colonnes et des cellules de terrain des deux 

CEBC, avec et sans amendement, ont été déterminées et comparées (Fig. 5.2). Afin de mieux 

comprendre l’effet de l’échelle, les éléments suivants sont présentés : pH, Ca, SO4, Na, K, Zn, 

alcalinité et conductivité. Les valeurs de pH de la CEBC non amendée en laboratoire restent 

relativement stables autour de 7,5-8, tandis que celles de la cellule de terrain fluctuent légèrement 

entre 7 et 8. Pour la CEBC amendée, les résultats en laboratoire montrent un pH plus élevé, autour 

de 8, similaire à celui observé sur le terrain. Les concentrations de sulfates varient entre 500 et 

1500 mg/L dans la CEBC non amendée en laboratoire, et entre 400 et 1300 mg/L sur le terrain. 

Pour la CEBC amendée dans la colonne, les concentrations de sulfates commencent autour de 2000 

mg/L et diminuent à environ 900 mg/L. Les valeurs sur le terrain varient du même ordre, fluctuant 

entre 2200 et 1000 mg/L. Les concentrations de calcium dans la colonne de la CEBC non amendée 

varient entre 700 et 250 mg/L, tandis que sur le terrain, elles varient entre 600-200 mg/L. Dans la 

colonne amendée, les concentrations de calcium varient entre 700 et 500 mg/L alors que sur le 

terrain, elles restent stables autour de 650-500 mg/L. Les concentrations de sodium dans la colonne 

de la CEBC non amendée varient entre 50 et 10 mg/L, tandis que sur le terrain, elles restent 

relativement stables entre 45 et 5 mg/L. Dans la colonne amendée, les concentrations de sodium 

varient entre 31 et 11 mg/L, et sur le terrain, elles varient entre 380 et 16 mg/L. Les concentrations 

de potassium dans la colonne de la CEBC non amendée varient entre 90 et 30 mg/L, tandis que sur 

le terrain, elles restent relativement stables autour de 60-20 mg/L. Dans la colonne amendée, les 

concentrations de potassium varient entre 140 et 50 mg/L, et sur le terrain, elles restent autour de 

190-50 mg/L. Les concentrations de zinc dans la colonne de la CEBC non amendée commencent 

à 0,7 mg/L et diminuent progressivement à 0,02 mg/L, tandis que sur le terrain, elles varient entre 

0,02 et 0,001 mg/L. Dans la colonne amendée, les concentrations de zinc varient entre 0,1 et 0,01 

mg/L, et sur le terrain, elles restent autour de 0,01 mg/L.  



151 

 

  

  

  

Figure 5.3:  Comparaison des éléments (pH, Ca, SO4, Na, K et Zn) mesurés dans les lixiviats au 

laboratoire et in situ 

Les valeurs d'alcalinité des lixiviats in situ varient entre 220 et 140 mg CaCO3/L dans la CEBC 

non amendée, ce qui est plus élevé que celles mesurées en laboratoire (comprises entre 70 et 110 
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mg CaCO3/L). Pour la CEBC amendée, les valeurs d'alcalinité des lixiviats in situ fluctuent entre 

240 et 102 mg CaCO3/L, également supérieures à celles mesurées en laboratoire (entre 122 et 60 

mg CaCO3/L). Cette différence entre les conditions in situ et en laboratoire suggère une dissolution 

plus importante des carbonates présents dans les matériaux de recouvrement sur le terrain par 

rapport à celle observée en laboratoire. 

 

 

 

Figure 5.4: Comparaison de l’alcalinité et la conductivité mesurés dans les lixiviats au laboratoire 

et in situ. 

5.3 L’effet de l’échelle sur les résultats 

Les différences entre les concentrations des lixiviats à petite échelle (colonne de laboratoire) et à 

grande échelle (cellule de terrain) peuvent être attribuées à divers facteurs liés aux conditions 

expérimentales, aux propriétés des matériaux et aux processus physico-chimiques. À l'échelle du 

laboratoire, le flux d'eau est généralement plus contrôlé et uniforme, ce qui permet une lixiviation 

plus efficace des éléments chimiques contenu dans les matériaux, tandis qu'à grande échelle, les 

flux hydriques sont plus variables en raison de facteurs tels que les précipitations irrégulières, les 

infiltrations lentes et l'évaporation, limitant ainsi la mobilité des métaux tels que le zinc. De plus, 

les matériaux dans une cellule de terrain sont souvent plus hétérogènes, ce qui peut créer des zones 

où le comportement du recouvrement est différent. Le rapport surface-volume dans une colonne de 

laboratoire est également plus élevé, et l’on force l’écoulement vertical, ce qui n’est pas le cas sur 

le terrain. Cela étant dit, les résultats et tendances observées au laboratoire et sur le terrain sont très 
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similaires. Cela signifie que des essais en colonne du type de ceux réalisés dans cette étude peuvent 

donner un bon aperçu du comportement réel, à tout le moins à court terme. 

5.4 Calculs d’équilibres thermodynamiques  

Des calculs thermodynamiques ont été réalisés sur le lixiviat des colonnes témoins et des colonnes 

CEBC en utilisant Visual MINTEQ (Gustafsson, 2011), et l'indice de saturation (IS) du gypse a été 

déterminé (par exemple, Alpers et Nordstrom 1999). La modélisation géochimique avec Visual 

MINTEQ, présentée dans la figure 5.4, indique que dans les résidus à faible teneur en soufre (T), 

l'IS du gypse commence à 0 et reste légèrement sous-saturé (IS ≈ -0,2 à -0,5) au cours des 140 

premiers jours, suggérant une précipitation limitée de gypse. Au bout de 252 jours, l'IS atteint un 

équilibre (IS ≈ 0). Dans les résidus amendés, l'ajout d'un amendement calcaire accélère la 

stabilisation et l'IS reste proche de 0 (IS ≈ -0,2 à 0) entre 28 et 140 jours. À 252 jours, la colonne 

TA atteint l'équilibre plus rapidement que la colonne T. Dans les colonnes CEBC, la CEBC avec 

les résidus seuls (CEBC-TL) restent sous-saturés sur toute la durée de l’expérience, reflétant une 

précipitation de gypse limitée malgré une légère augmentation du IS avec le temps. À l’inverse, la 

CEBC avec les résidus amendés (CEBC-TLA) présentent un IS stable et proche de l’équilibre tout 

au long de l’expérience.  

 

 
 

Figure 5.5:  Indices de saturation du gypse calculés par Visual MINTEQ pour les colonnes Cl, 

C2, C3 et C4 
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Le gypse (CaSO₄·2H₂O) est un minéral clé pour le contrôle des concentrations de sulfate et de 

calcium dans les systèmes de résidus miniers, en raison de son rôle dans les processus de 

précipitation/dissolution. La précipitation du gypse est souvent déclenchée lorsque les 

concentrations de calcium et de sulfate dépassent la solubilité de ce minéral, ce qui agit comme un 

mécanisme de régulation naturelle pour éviter des concentrations excessives de ces ions dans les 

lixiviats (Alpers et Nordstrom, 1999). Ce processus est particulièrement pertinent dans les résidus 

riches en sulfures, où l'oxydation des sulfures génère des sulfates, pouvant provoquer une 

acidification et une élévation des concentrations ioniques. 

L’ajout de calcaire (CaCO₃) dans les résidus peut augmenter la disponibilité du calcium, favorisant 

ainsi la précipitation du gypse et contribuant à une meilleure stabilisation géochimique (Aubertin 

et al., 2002). Cela permet non seulement de réduire les concentrations en sulfate dans les eaux de 

drainage, mais également de réduire la solubilité de contaminants, tels que les métaux lourds, qui 

peuvent co-précipiter avec le gypse (Bussière et al., 2007).  

Cependant, la dissolution du gypse peut être un problème dans les cycles de mouillage - drainage, 

entraînant une augmentation temporaire des concentrations en calcium et en sulfate dans les 

lixiviats (Sverdrup, 1990). Des simulations avec des modèles comme VMINTEQ ou MIN3P 

permettent de mieux comprendre ces dynamiques en fonction des conditions environnementales, 

montrant que les résidus amendés stabilisent plus efficacement les concentrations ioniques par 

rapport aux résidus non amendés, grâce à la disponibilité de calcium et la précipitation de gypse 

(Gustafsson, 2011). 

5.5 Limites de l’étude 

L'objectif de ce projet de recherche était d’évaluer la possibilité de contrôler le comportement 

hydrogéochimique des résidus de la mine Canadian Malartic à l’aide d’une CEBC constitué des 

matériaux miniers de la mine Canadian Malartic, et d’évaluer si un amendement de résidus miniers 

avec le calcaire permettrait d’améliorer la performance à un niveau suffisant. Cependant, certaines 

limites pour ce type d’étude peuvent être identifiées. Les essais en colonnes ne reflètent pas 

parfaitement les conditions à l’échelle du terrain. Les variations climatiques et les interactions à 

grande échelle peuvent différer considérablement. Les essais en laboratoire sont souvent plus 

courts que les temps nécessaires pour observer certains processus à long terme, comme la 

dissolution lente de quelques minéraux silicatés. Les colonnes de laboratoire supposent une 
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répartition homogène des matériaux, ce qui peut ne pas refléter l’hétérogénéité réelle des résidus 

miniers sur le terrain. Les essais en colonne peuvent sous-estimer les effets de l’activité bactérienne 

sur les processus géochimiques. Dans cette étude, la configuration qui a été utilisée est une 

configuration simple de trois matériaux, alors que la configuration sur terrain à Canadian Malartic 

est plus complexe avec une couche de mort-terrain par-dessus la couche de bris capillaire du haut. 

Dans cette étude au laboratoire, on s’est concentré sur le comportement hydrogéochimique de la 

CEBC, sans mettre les résidus réactifs en bas, ce qui aurait pu nous permettre de statuer sur la 

performance du système à contrôler la contamination des rejets réactifs, et non pas seulement des 

rejets constituant la CEBC. Les simulations hydrogéochimiques basées sur les essais en colonnes 

nécessitent des hypothèses simplificatrices (par exemple, l’équilibre instantané, les propriétés 

homogènes). Ces hypothèses peuvent ne pas refléter les conditions réelles. Les conditions 

climatiques locales, comme des précipitations extrêmes ou des périodes de sécheresse prolongée, 

peuvent limiter l'efficacité de la CEBC sur le terrain. Des analyses de sensibilité des paramètres 

pour évaluer l’incertitude associée aux simulations hydrogéochimiques pourrait être effectuées 

pour mieux comprendre le modèle. Des scénarios de changements climatiques pourraient être pris 

en compte pour prédire la performance des CEBC sous diverses conditions. 
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CHAPITRE 6 CONCLUSIONS ET 

RECOMMANDATIONS  

6.1 Conclusions 

6.1.1 Rappel du contexte et de l’objectif de l’étude  

La valorisation des matériaux miniers pour la construction des couvertures avec effets de barrière 

capillaire (CEBC) est une stratégie clé pour améliorer la gestion des résidus et stériles tout en 

réduisant les impacts environnementaux associés aux sites miniers. Le maintien des résidus utilisés 

comme couche de rétention d’humidité à un degré de saturation élevé permet de contrôler les flux 

d’oxygène à travers la CEBC, ce qui permet de contrôler la génération du DMA. Toutefois, ces 

matériaux que l’on souhaite réutiliser doivent être caractérisés à court et à long terme afin de 

s’assurer qu’ils seront stables chimiquement et qu’ils ne généreront pas du drainage minier acide 

(DMA). Dans l’éventualité où les matériaux poseraient un risque de générer du DMA, l’ajout de 

calcaire ou d’autres amendements alcalins aux résidus pourrait permettre d’augmenter leur ratio 

AP/NP et neutraliser leur potentiel acidifiant. Cette approche intégrée de valorisation non 

seulement remplace les matériaux conventionnels coûteux, comme le silt, argile ou le gravier, mais 

contribue également à réduire le volume de résidus stockés en surface. En favorisant l'utilisation 

des matériaux disponibles sur site, cette méthode réduit l'empreinte environnementale, optimise les 

coûts de restauration, tout en contribuant à la stabilité à long terme des installations de gestion des 

résidus.   

L'objectif de ce projet était d'évaluer la possibilité d’utiliser des résidus de la mine Canadian 

Malartic (≈1 % de soufre) comme CRH (avec Sr>85%) dans une CEBC, malgré un RPN < 2. 

L’étude évalue également le risque que la CEBC elle-même génère à long terme des contaminants. 

De plus, l’étude examine l’ajout de calcaire aux résidus miniers comme moyen d’augmenter leur 

RPN à 3, que ce soit en tant que CRH dans une CEBC ou non. Ce projet de recherche s’inspire 

d’une étude de cas réel, celle de la mine Canadian Malartic (CM). Deux approches 

méthodologiques sont utilisées pour atteindre les objectifs de l’étude : l’utilisation de modèles 

physiques (des colonnes au laboratoire) et de modèles de transport réactifs à l’aide du code 

numérique MIN3P.  
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De façon plus spécifique, l'approche scientifique de dans la présente étude peut être subdivisée en 

quatre étapes: 

• La caractérisation des propriétés physiques, hydrogéologiques, chimiques et 

minéralogiques des différents matériaux testés. 

•  La réalisation d'essais en colonnes au laboratoire pour étudier le comportement 

géochimique à court terme des matériaux utilisés seuls ou intégrés dans une CEBC.  

• La modélisation du transport réactif à l’aide du modèle MIN3P des matériaux qu’ils soient 

utilisés seuls ou dans une CEBC et finalement la prédiction des résultats calibrés sur 500 

ans.   

Les principales conclusions tirées de chacune de ces étapes sont décrites dans les sections 

suivantes.  

6.1.2 Propriétés des matériaux  

Les échantillons de résidus et de roches stériles sont caractérisés par des propriétés physiques et 

hydrogéologiques similaires à celles trouvées dans la littérature et sont appropriées pour être 

utilisées comme matériaux d’une CEBC. Les travaux de caractérisation des matériaux de la mine 

Canadian Malartic (MCM) montrent que les roches stériles sont potentiellement non génératrices 

d’acide avec un RPN de 5,4, tandis que les résidus contiennent 1% de soufre avec un potentiel 

incertain de génération d’acide (RPN de 1,2). L’ajout d’un amendement calcaire a permis de 

déplacer les résidus dans la zone non potentiellement génératrice d’acide, en augmentant leur RPN 

à 3,4. 

6.1.3 Les essais en colonne  

Des essais en colonne ont été menés en laboratoire pour évaluer le comportement 

hydrogéochimique à court terme des roches stériles, des résidus et des résidus amendés, utilisés 

seuls ou intégrés comme matériaux de construction dans une CEBC. Ces essais visent à évaluer les 

performances hydrogéochimiques des configurations testées en appliquant dix cycles de 

mouillage-drainage, chacun d'une durée de 28 jours. Les résultats hydrogéologiques et 

géochimiques obtenus lors des essais en colonne ont ensuite été utilisés pour calibrer le modèle 

numérique. Les résultats des essais en colonne ont démontré la capacité des résidus et des résidus 
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amendés à maintenir un degré de saturation élevé (Sr > 85 %) lorsqu’ils sont utilisés comme couche 

de rétention d’humidité dans une CEBC. Ce comportement limite efficacement la diffusion de 

l’oxygène, réduisant ainsi le risque de génération de drainage minier acide (DMA) et diminuant la 

mobilité des contaminants. L’ensemble des colonnes testées n’ont pas montré de problème majeur 

de contamination des eaux. Les eaux provenant des colonnes avec CEBC ont des concentrations 

plus faibles que les colonnes de rejets seuls. La colonne de rejet CM seul a montré des 

concentrations en zinc qui sont parfois près des limites réglementaires. 

6.1.4 La modélisation du transport réactif 

Les modèles géochimiques ont été calibrés à partir des résultats des essais en colonne. Un certain 

nombre de problèmes numériques et d’instabilités du code ont été rencontrés, et des hypothèses 

simplificatrices se sont avérées nécessaires.  

L’objectif était de valider la capacité du modèle conceptuel à l’aide du code MIN3P à représenter 

efficacement et simuler des mécanismes géochimiques clés dans des résidus à faible teneur en 

soufre, résidus amendés, CEBC avec les résidus seuls et CEBC avec les résidus amendés. Les 

principales conclusions tirées de cette étape sont les suivantes:  

• Les modèles de transport réactif ont pu, une fois calibrés, reproduire le comportement 

géochimique des cinq scénarios testés au laboratoire. 

• La simulation numérique à long terme (500 ans) montre que les résidus contenant seulement 

1% de pyrite peuvent produire un drainage minier acide (DMA) lorsqu'ils sont exposés à 

des conditions de laboratoire.  

• L'amendement des résidus à faible réactivité avec du calcaire permet de stabiliser le pH à 

des valeurs neutres et contrôler la génération du DMA à long terme.  

• L'utilisation de résidus à faible teneur en soufre comme CRH dans une CEBC favorise des 

conditions hydrogéologiques qui réduisent la réactivité des minéraux sulfureux et la 

génération d'acidité (pH>6).  

• L'ajout d'amendement dans les résidus à faible teneur en sulfure permet de limiter le risque 

de génération de DMA à long terme. 
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• L’utilisation de résidus amendés comme CRH dans une CEBC est le scénario le plus 

efficace pour réduire le risque de production de DMA. La saturation élevée réduit l'oxygène 

disponible pour l'oxydation de la pyrite, et le calcaire neutralise tout acide généré, 

garantissant un pH neutre et stable à long terme. 

6.2 Recommandations 

Les travaux réalisés dans ce projet ont permis d’évaluer le comportement hydrogéochimique de 

résidus et résidus amendés seuls et utilisés comme une couche de rétention d’humidité dans une 

CEBC. Même si les résultats se sont avérés prometteurs dans la plupart des composantes de l’étude, 

des investigations supplémentaires seraient requises pour mieux comprendre certains aspects 

soulevés dans ce projet de maîtrise et pour améliorer l’efficacité des scenarios de recouvrement 

évalués dans cette étude :  

• Des modélisations de transport réactif en 2D devraient être réalisées sur des cellules de 

terrain, en intégrant le bilan hydrique réel ainsi que les processus complexes à grande 

échelle. Cela permettra de mieux valider le scénario optimal proposé dans des conditions 

réalistes. 

• Des analyses minéralogiques approfondies, notamment par microsonde électronique, 

doivent être réalisées pour identifier les sources potentielles de certains contaminants, tels 

que le zinc, dont les concentrations se rapprochent des seuils établis par la Directive 019. 

Ces investigations sont particulièrement cruciales dans les matériaux individuels, où le zinc 

pourrait représenter une source de contamination à pH neutre, augmentant ainsi le risque 

de génération de drainage neutre contaminé. 

• Des analyses par MEB et microscope optique (MO) sur des échantillons post-

démantèlement pourraient être réalisées pour mieux identifier les précipités secondaires. 

• Ce projet s'est concentré uniquement sur l'évaluation de la CEBC sans inclure de stériles 

réactifs en couche inférieure. Il est recommandé de réaliser des essais et des simulations 

numériques pour analyser la performance de la CEBC en intégrant des stériles réactifs en 

base. 
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• Cette étude se concentrait sur la partie plane de la CEBC et n'a pas pris en compte l'effet de 

la pente sur l'écoulement et, par conséquent, sur les processus géochimiques. Il est 

recommandé de réaliser des simulations numériques en intégrant l'impact de la pente pour 

une évaluation plus complète. 

• Des recherches supplémentaires pourraient être menées pour évaluer l'impact de la 

végétation sur le comportement hydrogéologique en conditions planes et inclinées. 
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Annexe A  compilation des projets de recherche menés sur les CEBC construites en 

matériaux miniers 

Tableau A-6.1: Compilation des principaux projets de recherche sur des CEBC construites par des matériaux miniers (modifié de 

Kalonji-kabambi, 2020) 

Contexte de l’étude Matériaux Résultats Références 

Comportement hydrogéologique des résidus fins non réactifs 

(Bevcon (BE), Senator (SE), Sigma (SI), Manitou Barvu 

(MB)) utilisés pour la conception des couvertures 

multicouches avec effet de barrière capillaire.  

  Essais en colonnes de drainage. 

-Sable 

-résidus fins non réactifs 

-Sable 

La construction des barrières à l’aide 

des résidus miniers non réactifs ont 

montré une performance contre la 

migration de l’oxygène et la 

production de DMA et ont permis une 

réduction perceptible des couts de 

restauration. 

(Aachib et al., 

1993; Aachib 

et al., 1994)  

Évaluation en laboratoire des barrières sèches construites 

à partir de résidus miniers. 

Comportement hydrique 

Comportement géochimique 

Rapport NEDEM 2.22.2a- 2.22.2b-2.22.2c (Phase I et 

II). 

-Modélisation physique (Essais en colonnes) 

-Modélisation numérique 

-Essais in situ  

Sable 

 

Résidus non réactifs 

 

Sable 

-La possibilité de concevoir une 

CEBC à partir de rejets de 

concentrateur non-générateurs de 

DMA lorsqu’ils sont utilisés 

correctement comme CRH, cela crée 

une barrière à l’oxygène qui réduit 

considérablement l’oxydation des 

minéraux sulfureux présents dans les 

résidus réactifs situés sous la 

couverture multicouche. 

 

(Aubertin et 

al., 1995; 

Aubertin et 

al., 1999; 

Aubertin et 

al., 1999) 
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Tableau A-6.1: Compilation des principaux projets de recherche sur des CEBC construites par des matériaux miniers (modifié de 

Kalonji-kabambi, 2020). (suite) 

Contexte de l’étude Matériaux Résultats 
Références 

Évaluation de l'utilisation de résidus à faible teneur en 

sulfure dans la couverture avec effet de barrière 

capillaire. 

Couche de sable (20 cm épaisseur) 

 

Couche de résidus à faible teneur en 

soufre (50 cm d'épaisseur)  

 

Couche de sable (30 cm d'épaisseur).  

L’utilisation de résidus non 

générateurs d'acide comme couche 

de rétention d'humidité est une 

méthode efficace pour limiter le flux 

d'oxygène et la production de DMA. 

(Bussiere et 

al., 2000) 

Une étude en laboratoire de couvertures constituées de 

résidus à faible teneur en sulfure pour prévenir le DMA. 

 

-Essais en colonnes 

-Simulation hydrogéochimique 

Sable (0.3 m épaisseur) 

 

Résidus à faible teneur en sulfure 

(0.6 m épaisseur) 

 

Sable (0.4 m épaisseur) 

 

La mise en place d'une CCBE 

composé de résidus à faible teneur en 

sulfure comme couche de rétention 

d'humidité sur des résidus 

générateurs d'acide a permis de : 

-Réduire la quantité de sulfates dans 

l'eau interstitielle. 

-Maintenir un pH proche de la 

neutralité 

-Réduire de manière significative la 

disponibilité de l'oxygène pour les 

résidus sulfureux sous la couverture.  

(Bussière et 

al., 2004) 
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Tableau A-6.1: Compilation des principaux projets de recherche sur des CEBC construites par des matériaux miniers (modifié de 

Kalonji-kabambi, 2020). (suite) 

Contexte de l’étude 

 

Matériaux Résultats 
Références 

Performance d’une CEBC construite de résidus miniers 

non réactifs pour la fermeture du site Les Terrains 

Aurifères (LTA)- Malartic. 

Suivi hydrogéochimique. 

Suivi in situ de la consommation d’oxygène 

Couche de matériaux à gros grain 

0.3m 

 

Couche de rétention d'humidité (0,8 

m de résidus alcalins non générateurs 

d'acide 

Couche de matériaux à gros grain 

(0.5 épaisseur) 

Les résidus sont maintenus saturés 

(environ >85%). 

Les résultats ont montré que les 

résidus non générateurs d'acide ont 

les propriétés hydrogéotechniques 

adéquates pour être utilisés comme 

couche de rétention d'humidité dans 

une CEBC. 

 

 

(Ricard et al., 

1999; Hamdi, 

2011) 

Comportements hydrogéochimiques des résidus miniers 

dans les couvertures avec effets de barrières capillaires 

Cellule expérimentale in situ. 

Modélisation transport -réactif  

 La modélisation par transport réactif 

a montré que les barrières capillaires 

sont efficaces pour réduire 

l’oxydation des sulfures et limiter le 

drainage minier acide   

 

(Aubertin et 

al., 1999; 

Molson et al., 

2004; Molson 

et al., 2008) 
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Tableau A-6.1: Compilation des principaux projets de recherche sur des CEBC construites par des matériaux miniers (modifié de 

Kalonji-kabambi, 2020). (suite) 

Contexte de l’étude 

 Matériaux Résultats Références 

Évaluation du comportement hydrogéologique d'une CEBC 

construite à partir de rejets miniers :  

 

-Essais en colonnes au laboratoire  

-Modélisation hydrogéologique  

Stériles non générateurs d’acide 

(0.3m) 

Rejets de concentrateur désulfureux 

(0.5m). 

Stériles non générateurs d’acide 

(0.4m) 

Les stériles de taille réduite (0-20 

mm et 0-50 mm) peuvent être utilisés 

avec succès dans une CEBC pour 

limiter la migration de l`oxygène et 

la production de DMA qui en 

découle. 

(Kalonji, 2014) 

Évaluation de la performance de stériles générateurs d’acide 

utilisés comme couche de bris capillaire du bas dans une 

couverture avec effets de barrière capillaire :  

-Essais en colonnes au laboratoire  

- Suivi hydrogéologique  

- Suivi de la qualité du lixiviat  

Stériles générateurs d’acide 

Résidus désulfureux 

L’étude a démontré l’efficacité de 

l’utilisation des stériles générateurs 

d’acide comme couche de bris 

capillaire du bas. 

(Kalonji 

Kabambi et al., 

2017; 

Larochelle et 

al., 2019) 

Évaluation des couvertures isolantes avec effets de barrière 

capillaire faites de résidus désulfureux afin de contrôler le 

drainage minier acide en Climats nordiques 

Résidus désulfureux 

Stériles miniers non générateurs d’acide  

Les résultats ont confirmé l'efficacité des 

configurations de couvertures testées 

comme barrière à l’oxygène et à contrôler 

l'oxydation des sulfures  

(Lessard, 

2018; 

Boulanger-

Martel, 2019) 
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Tableau A-6.1: Compilation des principaux projets de recherche sur des CEBC construites par des matériaux miniers (modifié de 

Kalonji-kabambi, 2020). (suite) 

Contexte de l’étude 

 Matériaux Résultats Références 

L’efficacité d’une CEBC comme technique de 

restauration de la surface horizontale d’une halde à 

stériles miniers  

-modèles physiques à échelle intermédiaire sur le terrain  

-simulations numériques. 

Stériles miniers  

Résidus miniers  

Les CEBC pourraient être efficaces 

pour diminuer à long terme la 

diffusion d’oxygène et ainsi 

contrôler la formation de DMA 

dans les stériles sous-jacents sur les 

zones planes de la halde à stériles. 

(Lavoie-

Deraspe, 2019) 

Évaluation du comportement hydrogéochimique 

recouvrements faits de matériaux miniers pour contrôler 

le DMA. 

Essais en colonnes 

Modélisation hydrogéologique 

Modélisation transport-réactif 

Résidus désulfureux non générateurs 

d’acide 

Stériles NPAG et PAG 

La mise en place d’une CEBC 

constituée de matériaux miniers à 

l’échelle de laboratoire et de terrain 

serait efficace à réduire le flux 

d'oxygène et contrôler la génération 

de DMA provenant résidus 

hautement réactifs.  

(Kalonji, 2020) 
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Annexe B résultats de démantèlement des colonnes CEBC 
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Annexe C Courbe granulométrique de l'amendement calcaire 
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Annexe D Analyse élémentaire de l’amendement calcaire par ICP AES et digestion par 

micro-onde 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Analyse µg/g 2500 

Arsenic µg/g 1,7 

Barium µg/g 12 

Beryllium µg/g 0,11 

Bismuth µg/g < 0.09 

Calcium µg/g 360000 

Cadmium µg/g < 0.02 

Cobalt µg/g 0,50 

Chromium µg/g 13 

Copper µg/g 1,4 

Iron µg/g 4600 

Potassium µg/g 1900 

Lithium µg/g < 2 

Magnesium µg/g 20000 

Manganese µg/g 320 

Molybdenum µg/g 0,8 

Sodium µg/g 210 

Nickel µg/g 7,1 

Lead µg/g 7 

Selenium µg/g < 0.1 

Strontium µg/g 230 

Tellurium µg/g < 0.1 

Titanium µg/g 86 

Thallium µg/g 0,05 

Uranium µg/g 1,10 

Vanadium µg/g 5,9 

Zinc µg/g 2,4 
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Annexe E Résultats hydrogéologiques des essais en colonne des deux colonnes CEBC 
 

 

 

 

 

  

Figure E 1: Degrés de saturation mesurés dans les colonnes C4 et C5 
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Annexe F: Fiches d'évaluation des risques 
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