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A V ANT -PROPOS 

L' idée de ce proj et de recherche nous est venue lors de l' été 2008, et s'est 

cristallisée à l' été 2009. Après plusieurs démarches auprès de pmienaires miniers 

potentiels, nous avons mis au point un projet traitant de la décontamination d'eaux 

souterraines contaminées en métaux et métalloïdes par fi xation dans une barrière 

réactive perméable. 

Nos démarches visaient à effectuer des travaux in situ principalement pour tester 

des technologies qui n' ont pas encore fait leurs preuves. Puisque nous n ' avons pu 

trouver un endroit où effectuer de tels tests dans un rayon rai sonnable de I' UQAM, 

nous avons effectué des travaux ex situ. Pour compenser l'absence de tests de terrain, 

les travaux ont serv is à déterminer et mettre au point une méthode de 

décontamination efficace. De plus, nous avons évalué l' efficacité à long terme de la 

méthode, nous l' avons optimisé pour être la plus efficace tout en maintenant des 

coûts de mise en œuvre les plus faibles poss ible. À l' hiver 2009, nous nous sommes 

penchés sur les processus de fi xation ainsi que les processus hydrogéochimiques 

menant à la décontamination d ' eaux souterraines par cette méthode. 

Les travaux n ' aura ient pas été possibles sans le souti en de mon directeur de 

recherche, M. Alfred Jaouich. de mon superviseur en milieu de pratique, M. Philippe 

Giasson et de tout le personnel technique, Mme. Denise Fontaine, M. Michel Préda, 

M. Raynald Lapointe et M. Pierre Cayer. Ces travaux n ' auraient pas été possibles 

sans le soutien financier du CRSNG, du FQRNT et de ÉNUTech inc. 
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RÉSUMÉ 

La majorité des travaux présentés dans le présent mémoire ont été effectués entre 
les mois de septembre 2008 et de janvier 2010 en vue de déterminer l'efficacité d ' une 
méthode de décontamination. Les travaux ont été effectués ex situ en l' absence d ' un 
terrain adéquat au test de notre technologie et d ' un pattenaire désireux d' effectuer un 
projet pilote. 

Les travaux ex situ ont été effectués entièrement par 1 ' auteur du présent mémoire. 
Les travaux en laboratoire ont consisté en trois phases. La première phase a été 
d ' évaluer, de façon concomitante, la possibilité de réhabiliter les résidus miniers de 
Murdochville et d ' évaluer le potentiel de revalorisation d ' un résidu industriel. La 
seconde phase a été de mettre sur pied une méthodologie ex situ pour simuler les 
écoulements souterrains au travers d ' une BRP. La dernière phase a été de collecter les 
résultats, d 'effectuer des analyses chimiques et d 'analyser les résultats. 

Les expériences de simulation des BRP ont été effectuées sur de multiples 
métaux, notamment l'arsenic, le cuivre, le plomb, le zinc, le chrome. Le but était de 
mesurer contaminée à environ 10 ppm de chacun des métaux et métalloïdes 
mentionnés précédemment comme temps to et de comparer avec des l' eau ayant 
passée par le système de BRP. Les BRP simulées ont décontaminées dans une 
propottion de 93 ,64 à 99,79% l' ensemble des contaminants qui lui ont été soumis. La 
moyenne de décontamination est de 99,46% pour l' As, 96,96% pour le Cr, 97,9% 
pour le Pb, 99,42% pour le Cu et 99,26% pour le Zn. La méthode est la plus efficace 
pour décontaminer l'arsenic, mais est efficace pour tous les autres métaux. 

En comparant avec des travaux ciblés sur le même type de contaminant, il appett 
que la méthode de décontamination mi se sur pied dans le cadre du présent mémoire 
offre une technologie de décontamination originale. Toutefois, la méthodologie des 
BRP est une méthodologie déjà existante. La technologie a fait l'objet de 
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modéli sations numériques visant à améliorer la fo rme et la géométri e des BRP, ayant 
pour résultat de mettre en lumiè re le peu d ' impact qu ' une vari ati on notable dans la 
géométrie d' une BRP peut avoir sur le débit qui y passe. 

À la lumière des résultats obtenus, il sera intéressant d ' appliquer la méthode 
décrite dans le présent mémoire et de la tester in situ. Il sera nécessaire de conduire 
des essa is pilotes pour mesurer la durée de vi e d ' une tell e barri ère. Il sembl e que la 
technologie so it efficace à décontaminer les di vers métaux présentés dans le présent 
mémoire, du moins à court te rme et avec des vo lumes d ' eau modérés. 



INTRODUCTION 

Près de 57 millions de personnes sur Terre (WHO, 2001), notamment au 

Bengladesh, en Inde et aux États-Unis (WHO, 2001 ; Mandai et al., 1996), ont comme 

seule source d ' eau potable une eau souterraine contaminée en arsenic. L'arsenic est le 

1 oe contaminant le plus dangereux et à risque pour la santé publique (Alvarez et 

lllman, 2006). Dans ce cadre, notre projet de recherche s'aligne autour de la 

problématique de la contamination des eaux souterraines en Arsenic (As), Antimoine 

(Sb), Sélénium (Se), Cuivre (Cu), Plomb (Pb), Zinc (Zn) et Chrome (Cr). 

Bien que le principal contaminant visé par cette recherche soit l'arsenic, nous 

savons que l'arsenic n'est jamais un contaminant unique (Kabata-Pendias, 2000). 

Généralement, l'arsenic se présente accompagné de sélénium et d'antimoine (Kabata­

Pendias, 2000; Frost et Griffin, 1977). Il peut également se présenter accompagné de 

certains métaux de base tels que le fer, le cuivre, l'étain, le zinc et le plomb (Kabata­

Pendias, 2000). Toutefois, la problématique des eaux souterraines contaminées en 

arsenic, qui touche des millions d'êtres humains, a été peu étudiée. L'impact 

toxico logique et la répmtition géographique de la contamination en arsenic des eaux 

souterraines ont néanmoins été explorés à plusieurs reprises. 

Dans le cadre de ce projet de recherche, trois objectifs ont été mis de 1' avant. Le 

1er a été de démontrer les a enues de re alori sation du résidu industriel de QiT. 

Ainsi, le potentiel de li x iviation de ce1tains contaminants inorganiques des haldes 

de résidus miniers provenant de l' exploitation cuprifère de la mine Gaspé, située à 



2 

Murdochville, Qc a été évalué. Nou s avons statué qu ' a priori, les rés idus miniers, 

ayant été traités et stabilisés, ne présentaient pas de danger pour l' être humain. Les 

rés idus en question ont été étudiés par le passé, ayant notamment atteint des 

concentrations en arseni c de l' ordre de 500 mg/kg (Wang et Mulligan, 2006). Dans 

1 'éventualité où ces rés idus étaient contaminés, ce contexte aurait été idéal pour la 

mi se s ur pied in situ d ' une technique de décontamination des eaux de surface et/ou 

souterraines contaminées en arsenic et autres métaux et métalloïdes. 

Nous avons également caractéri sé des rés idus ri ches en magnéti te (Fe3Ü4) issus 

de la transformation de minerai d ' ilméni te en pigment de peinture bl anc provenant de 

l' usine QiT-FerTitane s ituée à Sorel, Qc. Ce rés idu est actuell ement abondant et n ' a 

pas encore été utili sé dans une voie de revalori sation quelconque. La présente 

recherche se di stingue en utili sant ces rés idus à des fin s de fi xati on, dans un milieu 

aqueux anoxique, de contaminants inorganiques. La poss ibilité de réutili ser ces 

rés idus, notamment comme matéri el filtrant pour les eaux souterra in es a été explorée. 

Enfin , une comparaison pour le pouvo ir décontaminant et réducteur des rés idus 

provenant de QiT à un produit synthétique commerc iali sé sous le nom de H20 MET· 

Des essai s de lixiviation sur ce produit pour vo ir son impact réel sur l' environnement 

ont également été menés. 

Le 2e obj ecti f a été de mettre sur pied une méthode de caractéri sati on et de 

lixiviation adaptée au contexte des résidus miniers de Murdochville . Nous avons mi s 

sur pi ed une méthode utili sant un circuit fermé fa isant passer en boucle la même eau 

dans un échantillon. Cette méthode permettait d ' observer l' évolution de divers 

paramètres phys icochimiques et de pro longer la li xiviati on. Cette méthode de 

caractérisation n 'a pas été réutili sée, puisque la problémati que des rés idus miniers 

causant du drainage de type basique n' a plus été explorée .. Comme aucun test in situ 

n' a été effectué et que le site de Murdochville n'a pas été utili sé, les résultats de ces 

travaux se retrouvent à en annexe du présent mémo ire. 
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Le 3e obj ecti f a été de mettre en place une nouve lle méthode de 

décontamination des eaux souterraines contaminées en divers éléments inorganiques 

à l' aide d'un montage permettant de simul er la circulation d ' eaux souterraines au 

travers d' un sol et d ' une barri ère réactive perméabl e. Cet objectif fait part i du cad re 

du présent mémoire, qui vise à réhabiliter un aqui fère contaminé au moyen d ' une 

technologie innovatri ce et originale. Des essais ont été fait avec une eau contaminée 

en As, Cr, C u, Pb, Se et Zn au dépm1 et passant au travers de notre médium po ur 

évaluer la capacité de décontamination d ' une telle barri ère. 

À la suite des résultats de recherche ut ilisant cette nouvelle technique, no us 

nous sommes penchés sur l' hydrogéochimie de l' arsenic. Parmi la panoplie de 

contaminants étud iés et décontaminés à l' aide de notre méthode, l'arsenic est le 

contaminant le plus dangereux et tenace au moment de l'écriture de ce mémoire. 

L' arsenic pose un problème particulier puisqu ' il est fréquemment de source naturelle. 

Il est aussi régulièrement rencontré dans un contexte de drainage mini er. Il est 

d ' imposs ible d' éliminer, ni de trai ter la source de contamination. Ai nsi , l' avenue de 

décontamination la plus prometteuse consiste à intercepter le flu x hydrogéologique 

provenant de la source et à le traiter. 

Le premier chapitre consiste en une revue de littérature exhaustive, le second 

chapitre pot1e sur les matéri aux et méthodes employés dans le cadre des travaux de 

recherche du présent mémoire tandis que le troisième chapitre illustre et discute les 

résultats obtenus. Des travaux préliminaires sont présentés en annexe. 



- --------------------

CHAPITRE I 

REVUE DE LITTÉRATURE 

Les travaux font suite aux travaux de nombreux auteurs, et nous nous sommes 

notamment penchés sur les travaux effectués précédemment concernant la 

méthodologie employée, notamment les ba rri ères réactives perméabl es, les 

expériences en colonnes ex situ et la géochimie des éléments à décontaminer. La 

géochimie de l'arseni c a été étudiée de faço n quas i exclusive puisque les résul tats 

n'étaient pas prévisibles compte tenu de la littérature concernant la géochimie de 

1 'arsenic qui est répandue. Enfin , nous avons étudi é les travaux traitant de la 

géographie des cas de contamination des eaux souterraines et de surfaces contaminées 

en arsenic. 

1.1 Revue de littérature 

Les travaux et résultats de ce mémoire sont basés sur de nombreuses références 

pour la mise sur pied de diverses expéri ences ou encore pour l' interprétati on de 

résultats de lixivi ation , d 'extraction, etc. De plus, les travaux utili sent les guides et 

limites pour les contaminants dans les eaux souterraines au Québec ainsi qu'à 

l' intem ational (Cantor, 1996, CEAEQ, 1994, 1998, 2001 , 2003, 2004, 2006, 2008, 

MDDEP, 1999, 2001 , 2002, 2004, EPA, 1983 , 1986, 1988, WHO, 1996). 

L'échantillonnage des eaux a été effectué selon les normes en vigueur (Rainwater et 
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Thatcher, 1960). L' analyse des résultats des sols, des analyses des sol ides ainsi que 

de l' extraction des barrières usées a été faite selon la méthodologie décrite par 

Clément et al ( 1998). Spécifiquement, nous avons consulté au besoin certains miicles 

pour l'analyse de l'arsenic total (Butler, 1988), pour l' analyse de la spéciation de 

l'arsenic (Comber, 1989, Tamari et al. , 1989) et enfin pour différencier l' arsenic 

inorganique du méthylarsenic (Odanaka et al. , 1983, Fishman et Friedman, 1989). 

Deux méthodes pour évaluer la performance d' une technologie de 

décontamination par barrière réactive perméable sont présentement employées. Il y a, 

telle qu ' utilisée dans notre recherche, la méthode des colonnes. Celle-ci fait circuler 

une eau contaminée naturellement ou miificiellement au travers d 'une barrière 

confinée dans une colonne (A1iinger et al. , 1998, Gavaskar et al., 1998, Krueger et al. , 

1998, Zheng et al. , 2001 , Patterson et al. , 2002, Magga et al., 2008). La seconde 

méthode est d' utiliser des traceurs tels que le chlore pour suivre le chemin employé 

par les contaminants dans un aquifère (Krueger et al., 1998, Morrison, 2003). La 

première méthode demande seulement une installation simple, avec ou sans pompe 

péristaltique tandis que la seconde demande une étude in situ et donc d 'avoir accès à 

un terrain contaminé ainsi que de pouvoir y effectuer un suivi rigoureux. Il faut 

également pouvoir mettre sur place la technologie à étudier. La méthode utilisant les 

traceurs est celle qui sera le plus près de la réalité. Par contre, les expériences par 

colonnes offrent une excellente indication sur le comportement réel d' une barrière 

réactive perméable. 

La technologie des barrières réactives perméables est une technologie 

relativement récente, mais a fait l'objet d' une littérature abondante. De multiples 

aspects des barrières réactives perméables peuvent être étudiés, notamment leur effet 

sur le compo1iement hydraulique des eaux souterraines (McMahon et al. , 1999), leur 

mise en place, etc. Les barrières réactives peuvent fai re l'objet notamment de 

modélisation pour prévoir le débit qui circulera dans celles-ci, mais suiiout pour 

évaluer l' impact que la barri ère réacti ve perméabl e produit sur l'aquifère et les 
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écoulements souterrains. Ces modéli sations peuvent être perfectionnées, et 

demandent des appui s mathématiques solides pour permettre de bien simuler et donc 

par surcroit permettre d'optimi ser les barri ères réactives perméabl es (Das, 2002, 

Painter, 2004, Matott et al., 2006, Klamml er et Hatfield , 2008). Un aspect impottant 

des barri ères réactives perm éables est la géotechnique associée à leur mise en œuvre. 

Les barri ères réactives perméables sont par défini tion une petturbati on du so l et 

peuvent provoquer un déséquilibre et doivent être planifiées en conséquence (Day el 

al., 1999). Plusieurs méthodes existent pour la mi se en place, mais les plus popul aires 

sont la mise en pl ace avec un « trancheur » qui fo rme une tranchée de la largeur 

voulue et qui remplace directement le matériel retiré par le matéri el de la barrière 

réactive petméable, et également l' excavation à l' aide d' une pelle mécanique, 

meill eur marché et plus accessible (Di Mol fetta et Sethi , 2006). 

Figure 1-1- Exemple de« trancheur » à un passage. (Site web de DeWind One-Pass 

Trenching, 2010) 
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La fi gure 1-1 illustre un instrument d ' installation d' une BRP, notamment en 

fai sant une tranchée jusqu 'à une profondeur de 50 pieds. 

Un critère impo1tant à considérer avant la mise en place de la barri ère réactive 

perméable est l'hétérogénéité du sol et donc de la conductivité hydraulique de 

l' aquifère (Ey kholt et al., 1999). Au fil des ans, la technologie des barri ères réactives 

perméabl es a fait l' objet de plus en plus d' utili sations et a rencontré plusieurs 

problèmes, dont de nombreux sont li és à l' utili sation de fer métallique en 

nanoparticul es dans sa composition. Un des problèmes du fer métallique est sa 

propension à s ' oxyder. Cela cause l'effet pervers de boucher les pores de l' aquifère. 

Lorsque les pores se bouchent, les eaux souterraines empruntent rapidement des 

chemins préférentiels, ce qu i rend la barri ère beaucoup moins efficace (Furukawa et 

al., 2002, John son et al., 2008). Un autre problème des barrières réacti ves perméabl es 

à fer métallique est leur tendance à libérer de l' hydrogène en milieu acide, causant 

une accumulation de press ion au sein de la barri ère la rendant ineffi cace ou causant 

un ri sque d'explosion (Zhang et al., 2005). Les barrières réacti ves perméables à fer 

métallique sont aussi répandues parce qu ' elles sont très effi caces et ce malgré les 

pe1tes d 'effi cacité possibl es précédemment menti onnées (Liang et al., 2005). De plus, 

il a été démontré que les barri ères réactives perméables, si leur durée de vie dépasse 

10 ans, sont nettement supérieures, en coûts et en contrô le de la contamination, au 

système qualifié de « Pump-and-Treat » (Higgins et Oi son, 2009). Les solutions de 

rechange à une BRP usée demeure soit d ' excaver les matéri aux et les remplacer ou 

d ' implanter un système de « Pump-and-Treat ». 

Dans l' étude de la décontaminati on de l'arsenic, il est très utile d ' évaluer la 

spéciation de l' arseni c. Ainsi, l'arsénite As(lll ) peut être oxydé vers sa fo rme la 

moins toxique l' arséniate As(Y) (Masscheleyn et al., 199 1 ). L'arséniate est 

généralement prédominant en mili eu oxydant et l'arsénite en milieu réducteur. Sous 

des conditions de pH normal pour la majorité des eaux so uterraines, l' arséniate est 

présent sous forme de complexe, ou d'oxyanion, tel que H2As0 4-. L'arsénite est 
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fréquemment présent sous forme de complexe neutre, tel que H3ASÜ3 (Hem, 1985). 

La force des réactions d'adsorption et de désorption varie selon la spéciati on et donc 

par rappo1t aux solides puisque la charge électrostatique d' un oxyde a un impact 

important sur sa capacité à reteni r diverses formes d' ions (Jolivet et al. , 1994, Baig et 

al. , 201 0). L'arsénite est généralement considéré comme la forme la plus 

intensément toxique, par rappo1t à l' arséni ate As (V) (Naqvi et al. , 1994). Il a été 

également prouvé que l'arsénite est plus puissant pour la toxicité chronique que 

1' arséniate (Lantz et al., 1994, Kochhar et al., 1996, Moore et al. , 1997). Il a été 

démontré que l' exposition prolongée à l' arsenic peut mener à des cancers de la peau, 

des poumons, des reins, de la vess ie et du foi e ainsi que causer le di abète (Aten et al., 

1980, Chen et al., 1988, 1990 et 1992, Morri son et al. , 1989, Coronado-Gonzalez et 

al., 2007). La spéciation de l' arsenic dépend largement du potenti el redox et du pH 

de la solution lorsqu ' il est en milieu aqueux (Robe1tson, 1989). La limite pour la 

concentration en arsenic, sans égard quant à la spéciation des espèces, est établi e à 10 

ppb ou encore 10 j.lg/L. Cette limite est valide pour les eaux souterraines et pour l' eau 

de consommation, que ce soit établi par I' EPA (2001 ), le WHO (2001 ) ou le MDDEP 

(2004). 

Le drainage minier acide est régulièrement associé à de hautes teneurs en arsenic, 

soit en arsénite As( III) ou en arséniate As(V) puisque 1 ' arsenic a une très grande 

affinité pour les minerais sulfurés (Cullen et al. , 1989, Cheng et al., 2009). Il est 

connu que les haldes de résidus miniers ayant une très haute teneur en sulfures ont 

tendance à produire de grandes quantités d' acide sulfurique. Le phénomène de 

coprécipitation de l' arsenic peut décontaminer rapidement une so lution contaminée 

lorsqu 'une grande quantité d' hydroxydes de fer précipi te, hors de la phase aqueuse, 

pendant une réaction de neutrali sation. L 'arsenic a tendance à coprécipiter avec les 

oxydes de fer (Waychunas et al., 1993) ce qui a pour effet qu ' il s peuvent agir comme 

une source d'arsenic ou comme une trappe à arsenic pour les eaux souterraines. On y 

li t d' aill eurs que le processus de relâche de l' arseni c adsorbé est un résultat de la 
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dissolution de la phase solide, plutôt qu ' une désorption. De plus, toutes les formes 

d'arsenic peuvent être adsorbées sur des argiles et des oxydes métalliques par des 

complexes de sphères internes et externes (Gupta et Chen, 1978, Sherman et RandaJI , 

2003, Kundu et Gupta, 2007). L ' impact des carbonates pour le relâchement de 

l' arsenic dans un sol riche en carbonates a été étudié récemment (Bauer et al., 2008). 

Les réactions entre 1 'arséniate et les oxydes de fer sont patiicul ièrement 

impotiantes pour la décontamination de l' arsenic. Les oxydes de fer sont largement 

répandus dans la géosphère et dans les environnements hydrogéologiques, que ce soit 

sous forme minérale ou d'altération (Dzombak et Morel , 1990, Waychunas et al. , 

1993). Il est connu par contre que l' arséniate a tendance à se désorber des oxydes de 

fer à mesure que la valeur du pH augmente vers des valeurs basiques (Fuller et Davis, 

1989, Dzombak et Morel , 1990). Le lien entre la capacité d'adsorption et le pH des 

oxydes de fer semble être causé par un changement de la charge nette de surface 

variant de positif à négatif pour la majorité des oxydes de fer. Par exemple, la 

goethite a un pHzpc (pH de charge neutre) de 7,7 et de 8,0 pour la ferrihydrite 

(Dzombak et Morel, 1990, Stumm et Morgan, 1996). Lorsque le pH atteint des 

valeurs au-dessus de 8, la charge de surface des oxydes peut repousser les anions 

comme l'arséniate. 11 semble par contre que les réactions d'adsorption dépendantes 

du pH, autres que celles entre l'arséniate et les oxydes de fer, soient des contrôles 

importants sur la mobilité de l' arsenic (Reedy et al., 2007, Clemente et al. , 2008, 

Nath et al., 2009). Cette situation s ' illustre par une baisse de l'adsorption de 

l' arsénite sur des oxydes de fer entre un pH de 6 et un pH de 9 (Dzombak et Morel , 

1990). JI n' est malheureusement pas spécifié quels sont les oxydes de fer, notamment 

puisque l' hématite a un pHzpc oscillant près de 9, l'amakinite tout près de 12. 11 est 

donc pris pour acquis que ces données sont pour des oxydes de fer tels que la 

ferrihydrite, la magnétite et la goethite. 

L ' arsenic est connu pour être sensible à la remobilisation par échange sur les 

surfaces adsorbantes avec les phosphates et les sulfates, lorsque complexé. L' arsenic 
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est très similaire au phosphore, d' un point de vue chimique, et a donc une affinité 

avec celui-ci, ce qui explique sa propension à remobiliser l'arsenic (Hingston et al. , 

1971; Livesey et Huang, 1981 ; Manning et Goldberg, 1996, Sadiq, 1997, Antelo et 

al. , 2010). L'arsenic peut être analysé pour établir l'arsenic total , la spéciation de 

l'arsenic ou encore les propo1tions d' arsenic organique et inorganique dans un 

échantillon. L'arséniate As(V) est la forme la plus so luble et la plus présente, mais 

des données ont démontré que l' arsénite est probablement plus abondant qu 'anticipé 

(National Research Council , 1999). L'arseni c a tendance à être largement influencé 

par les réactions d'oxydoréduction, notamment la réduction de l' arséniate en arsén ite. 

Ce phénomène peut favoriser la mobilité de l' arsenic pui sque l' arsénite est 

généralement moins fmtement adsorbé (Manning et Goldberg, 1997). 

Comme résultat de la dépendance de l' adsorption de l' arsenic aux oxydes de fer 

par rappo1t au pH , des variations dans le pH des eaux souterraines peuvent favo ri ser 

autant 1 ' adsorption que la désorption. Comme la diagenèse des phases solides 

(interactions roche/eau) consomme généralement des H+ (Stumm et Morgan, 1996), 

le pH des eaux souterraines a tendance à augmenter avec le temps de résidence. 

L'altération progressive des minéraux en milieu aq ueux par météori sation a tendance 

à modifier la structure des minéraux au niveau moléculaire et donc de modifi er la 

capacité à adsorber l'arsenic. Par exemple, l' altération de la ferrihydrite 

(FeOOH•0.4H20) en goethite (FeOOH) réduit la capacité d'adsorption du minéral 

altéré (Dzombak et Morel , 1990, Fuller et al., 1993). Des études récentes ont 

d'ailleurs tenté de déterminer la séquence d'extraction de l' arsenic selon les liens 

avec divers minéraux en reprodui sant in situ les conditions de météorisation d ' un sol 

amendé (Haffert et Craw, 2007, Anawar et al. , 20 1 0). 

Un des principaux problèmes liés à l' arsenic est sa capacité à s' introduire dans les 

environnements terrestres et aquatiques à l' aide de processus géologiques, naturels et 

anthropogéniques. La majorité des émissions d' arsenic anthropiques sont des 

émissions atmosphériques dues à la production de cuivre et à la combustion du 
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charbon, à raison de 2,5 x 104 tonnes d'As/an pour le réservoir atmosphérique. On 

retrouve aussi des émissions dans la pédosphère et la lithosphère au travers de déchets 

de toutes so1tes à raison de 2,8 à 9,4 x 104 tonnes d ' As/an (Matschullat, 2000). En ce 

qui concerne les contaminations d ' origines naturelles, il existe 245 minéraux po1teurs 

d'arsenic connus actuellement, qui sont sujets à relâcher de l' arsenic, lorsque 

météorisés. De plus , plusieurs minéraux sulfurés ont tendance à contenir une 

prop01tion importante d ' arsenic malgré l' absence d ' arsenic dans leur structure 

chimique. Le plus impo1tant est la pyrite, qui peut contenir jusqu ' à 0,5% de sa masse 

en arsenic sous forme de solution solide (National Research Council , 1997). Le 

record de la plus haute concentration rappo1tée à ce jour d ' eau contaminée en arsenic 

est de 850 000 J.tg/L ou 850 ppm, soit 85 000 fois la concentration maximale permise. 

L' eau a été échantillonnée dans une source acide à Iron Mountain, en Californie 

(Nordstrom et al. , 1999). 

Bien que les liens entre les oxydes de fer et l'adsorption de l' arsenic aient été 

explorés précédemment, il existe plusieurs autres méthodes émergentes visant à 

décontaminer les eaux souterraines contaminées en arsenic. Une avenue récemment 

explorée a étudié la possibilité de décontaminer une source active d'arsenic en fixant 

et en stabilisant les haldes de résidus miniers en ajoutant une couche neutralisante de 

calcium (Camacho et al. , 2009). On a également expérimenté avec de la sidérite 

(FeC03) activée afin d ' adsorber l'arsenic sur un autre produit ferreux que les oxydes 

de fer (Guo et al., 2008). Tel que mentionné précédemment, le fer métallique (Fe0
) 

est fréquemment utili sé dans les barrières réactives perméables et a donc été testé 

pour la décontamination avec l' arsenic. De plus, nous l' avons utilisé comme produit 

jalon pour comparer nos résultats (Manning, et al. , 2002, Lien et Wilkin, 2005, 

Wilkin et al. , 2009, Noubactep, 201 0). Il existe également des méthodes faisant appel 

à du charbon activé dopé au fer fe rreux et au fe r fer rique (M ui'iiz et al., 2009). 

L' utilisation d' un filtre pédologique naturel pour la fixation de l' arsenic et du fer a 

également été étudiée (Nemade et al. , 2008) ainsi que l' utilisation de l' osmose 
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mverse pour fi xer l' arsenic et le fluor (Schneiter et Middlebrooks, 1983). Une 

technique traduite littéralement comme étant la « supplémentation d 'électrons», qui 

pennet d 'améliorer la réduction des nitrates et de prévenir la pass ivation du fer, a 

aussi été mise au point (Luo et al., 201 0). L' utili sation d ' indicateurs naturel s pouvant 

montrer si l' arsenic est atténué naturellement dans l' environnement a été mi se au 

point (Lin et Pui s, 2003). 

L'arsenic est un contaminant problématique pour de nombreuses rai sons. Il est 

grandement toxique comme cela a été exprimé précédemment, mais swtout, il est 

largement répandu . De nombreuses études de caractéri sation ont été effectuées pour 

évaluer l' ampleur des contaminations en arsenic et déterminer la loca li sation du 

problème. 

La problématique de la contamination en arsenic des so ls, des séd iments, des 

eaux de surface au Québec et au Canada a été abo rdée fréquemment dans la littérature 

scientifique. Toutefois, la problématique des eaux souterraines contati1inées en 

arsenic a été très peu abordée, souvent conjointement avec la contamination des eaux 

de surface et la lixivi ation de résidus miniers. Ainsi , des séd iments contaminés en 

arsenic ont été retrouvés et analysés dans la pottion Sud-ouest du Lac St-Pierre 

(Saint-Laurent et al. , 2010). Le Lac St-Pi erre est une pottion élargie du fleuve St­

Laurent de très faible profondeur. De multiples études se sont penchées sur la 

li xiviation des rés idus miniers riches en arsenic, patticuliè rement des résidus miniers 

de mines d'or (Zhang et al. , 2009, Meunier et al., 2011 , Coussy et al. , 20 11 ). On a 

retrouvé par le passé une forte contamination en arsenic à Murdochville, Qc, à 

proximité de la fonderie de cuivre assoc ié à la mine de cuivre de Murdochvill e. Des 

indices de contamination en arsenic ont été décelés dans un lichen à proximité de la 

fonderie en question (Aznar et al. , 2008). Récemment, des études sur l' impact des 

exploitations des sables bitumineux en Albetta ont démontrées que l' exploitation des 

sables bitumineux appotte des concentrations toxiques en arsen ic dans les cours d ' eau 

de surface, notamment la rivière Athabasca (Kelly et al., 20 1 0) . Les travaux 
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présentés dans le présent mémoire ne sont pas les premi ers travaux dans le domaine 

de la décontamination de l' arsenic des so ls et/ou de l'eau souteJTaine effectués au 

Québec et au Canada. À cet effet , une méthode de décontamination de l' arsenic, des 

métaux lourds et des contaminants organiques persistants dans les sol s a été mise au 

point récemment (Rivero-Huguet et Marshall , 20 Il ). 

Quelques pays sont pat1iculièrement touchés par la contamination en arsenic. 

L' lnde est pat1iculièrement atteinte, tant à l' Ouest qu 'à l' Est, mai s la zone la plus 

touchée et documentée est la région du Bengale. Le Bengale est la région traversée 

par le Gange qui fo rme à son embouchure le de lta du Gange-Brahmapoutre, un 

immense delta, parmi ceux qui évacuent la plus grande quantité de sédiments au 

monde. Le Bengale traverse également la fronti ère de l' Inde au Bangladesh, ce qui 

fait que ce pays est tout auss i touché (Hoque et al., 2000, Johnston et Sm·ker, 2007, 

Ha lim et al., 2009). L ' aquifère de la région est un cas extrêmement particulier 

puisqu ' il a été démontré que les écoulements régionaux ont tendance à s ' inverser lors 

de la saison des moussons, ce qui cause un problème technique très impo11ant (Bagla 

et Kaiser, 1996, Chandra Sekhar, 2003 , Pandey et al., 2002, 2006, MukheJjee­

Goswami et al., 2008, Bhattacharyya et Kapil , 201 0). 

On retrouve de la contaminati on en arsenic dans le nord de la Chine, dans la 

région de Taiyuan (Guo et al., 2007), tout comme dans le centre-sud de la Chine, 

dans la région de Xiangj iang (Chai et al. , 20 1 0). Une littérature abondante et de 

nombreuses preuves témoignent de la contamination des eaux souterraines et des so ls 

en Chine (X ie et al., 2009). Une hypothèse pour expliquer les nombreux cas de 

contamination en arsenic en As ie est que les sédiments marécageux près de la surface 

agissent comme filt re des eaux souterraines et relâchent de l' arsenic dans l'aqui fè re. 

Les sédiments marécageux provi ennent généra lement de l' éros ion de la chaine 

himalayenne (Poli zotto et al., 2008). 

On retrouve quelques cas de contamination aill eurs dans le monde, 

notamment aux États-Unis, dans le bas in de la ri vière Wi llamette en Oregon qui a fait 
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l'obj et d 'études abondantes depui s une très longue période (Goldblatt, 1963 , Frank, 

1973, Helm et Leonard, 1977, Frank et Collins, 1978, Gonthier, 1983 , Leonard et 

Collins, 1983, Nadakavukaren et al., 1984, Welch et al. , 1988, Broad et Collins, 1996, 

Orzol et al., 2000). Il existe également des cas de contamination documentés en 

Nouvelle-Zélande (Haffe1t et Craw, 2007), en Slovaqu ie (Pesch et al., 2002), au Chili 

(Ferreccio et al., 2000, Oyarzun et al., 2006), au Mexique (Mahl knecht et al., 2004), 

en Idaho (Mok et al., 1988), en Pennsy lvanie, dans les Appalaches du Nord (Peters, 

2008) et enfin dans l'air de Los Angeles (Rabano et al. , 1989). On remarque que les 

contaminations les plus documentées sont ce1tainement celles aux États-U nis, tandi s 

que les contaminations les plus étendues et touchant le plus de gens sont en Inde, au 

Bangladesh et en Chine. 



CHAPITRE II 

MATÉRIAUX ET MÉTHODES 

De par la nature d' un des résidus étudi és dans cette recherche, un manque de 

méthodes de caractéri sation appropriée pour ce type de matéri el a posé problème, qui 

vraisemblabl ement serait plus sensible aux pluies neutres qu ' aux pluies ac ides, e t 

donc fa isant en sotte que cettaines méthodes de caractéri sation visant à acidifier le 

lixiviat de départ ne sembl aient pas adéquates. JI est connu, cettains métalloïdes 

fréquemment présents dans les résidus miniers sont plus mobiles en milieu neutre à 

bas ique ou plus toxique. Il a été nécessaire d ' innover et défricher pour mettre au point 

une méthodologie et des techniques de caractérisation adéquates pour extraire des 

contaminants potentiels qui auraient pu être occultés et pour détenniner 1' effi cacité 

réell e de notre méthod e. 

2.1 Extractions et lixiviations 

Les diverses expéri ences de caractéri sati on et de lixiviation ont été effectuées 

selon les normes mises de l' avant par le Mini stère du Développement Durabl e, de 

l'Environnement et des Parcs (MDDEP) du Gouvem ement du Québec (CEAEQ 2006 

et 2008). La méthodologie employée est explicitée en déta il dans les documents du 

MDDEP. Le matérie l nécessaire pour ces expéri ences était constitué de cylindres 

grad ués, de boutei ll es en plastique, d' un cul buteur mécanique, d ' un broyeur à billes 
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de tungstène et de plaques chauffantes. Les réactifs nécessaires étaient constitués de 

divers acides, dont de l' acide acétique (CH3COOH), d ' acide chlorhydrique (HC l) et 

d 'acide ni trique (HN03), d ' eau distill ée, de peroxyde d' hydrogène (H20 2) et 

d ' hydroxyde de sodium (Na(OH )). 

Tableau 2-1 - Extractions ct lixiviations 

Méthode Temps pH Composants Ratio Notes 

CTEU-9 7 j 6,5 Eau (H2'l_ 1: 4 Dissolution des sels et éléments mobiles -
SPLP 18 h 4,2 

Acide Nitrique (HN03) 
1: 20 Simulation pluies acides 

Acide Sulfurique (H2S04} 

TCLP 48 ou 18 h 2,88 à 4,93 Acide Acétique (CH3COOH} 1: 20 Mobilité des métaux et revalorisation 

30 rn <1 
Acide chlorydrique (HCI} 

Extraction des métaux -
Métaux totaux Acide nitrique (HN03) 

Les procédures visaient généralement à extraire à un degré divers les éléments 

inorganiques contenus dans le résidu à l'étude. Diverses analyses complémentai res 

ont été conduites utili sant des appareil s d' adsorption atomiq ue, de fluorescence aux 

rayons X et de diffraction des rayons X, permettant entre autres d ' évaluer les 

concentrations de di vers éléments dans les li xiv iats, d' évaluer les concentrations pour 

chaque élément à l'état so lide ai nsi que d 'avo ir un aperçu de la composit ion 

minéralogique d' un rés idu. Le tableau 2- 1 illustre la méthodologie employée pour les 

diverses lixiviations et extactions. 

2.1 .1 Instrumentation 

2. 1.1. 1 Mesures physicochimiques 

Les mesures physicochimiques pour les BRP ont été mesurées à l' aide d' une 

sonde mul ti paramètres Hannah Hl 9828. Des mesures de potentiel d ' oxydoréduction, 

de pH , de pourcentage d'oxygène dissous, de solides totaux dissous et de salinité ont 

été condu ites sur les lixiviats obtenus. Les lixiviats sont le produit du traitement des 

barrières contaminées et des eaux traitées. Des mesures pour déterminer Je plafond à 
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partir duquel les résidus QiT et le H20MET atteignent le potentiel d ' oxydoréduction 

optimal par masse ont été faites. 

2.1.1 .2 Minéralogie et concentrations solides 

Les analyses minéralogiques ont été conduites à l' aide d' un diffractomètre aux 

rayons X. Les échantillons réduits en poudre ont été mesurés à l' aide d ' un appareil 

Siemens D-5000P avec radiation C0 K de 0,179025nm. 

Les analyses des éléments solides et de leurs concentrations ont été mesurées aux 

moyens de spectrométrie de fluorescence aux rayons X. Les analyses de fluorescence 

aux rayons X ont été faites à l' aide d ' un appareil Bruker S4 Pioneer et du logiciel 

Spectra plus. 

Les analyses au microscope électronique à balayage ont été faites à l' aide d ' un 

appareil Hitachi S-4300SE/N (VP-SEM) pour déterminer la taille moyenne des 

patticules, leur composition et observer la structure et la cristallographie. 

2.1 .1.3 Concentrations des éléments liquides 

Les divers éléments dissous dans les eaux traitées lors des tests de colonne 

ainsi que dans les lix iviats ont été analysés. Les mesures ont été fai tes à l' aide d' un 

spectromètre d' absorption atomique modèle GDC 906 Atomic Absorption 

Spectrometer. Les ana lyses pour le Cu, Zn, Pb, Cd et Cr ont été faites à la flamme 

tand is que les analyses d' As ont été faites à la fournaise. 
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2.2 Matériaux employés et caractérisés 

2.2. 1 Résidus Qit 

Figure 2-1 -Photo au microscope é lectronique à balayage du rés idu QiT 

Les rés idus issus du dépoussiéreur central de l' usine QiT-FerTitane ont des 

propri étés leur petmettant d' être réutilisés et reva lori sés pour être utili sés en 

décontamination. Nous avons décidé de les comparer à un produit synthétique et 

commerciali sé ayant les mêmes v isées. Avant de pouvoir les réutil iser, il a été 

nécessaire de prouver que les résidus ne sont pas nocifs pour l' environnement et les 

résultats ont été comparés avec le H20 MET· Les résidus de Qi T sont un produ it de la 

transfo rmation de l' ilménite (FeTi03) en pigment blanc par extraction du ti tane. Le 

rés idu formé par un tel procédé est ri che en fer, parti culièrement en magnétite (Fe30 4). 

La magnétite est critique à la fixation des métaux dans la technologie élaborée lors de 
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ce mémoire. Les résidus contiennent également une pmi impo11ante d ' hématite 

(Fe20 3) et de po11landite (Ca(OH)2). La fi gure 2-1 illustre le résidu de QiT au MEB. 

Figure 2-2- Photo au microscope électronique à balayage de la granulométrie et des 

particules du H20MET. 

Le H20 MET est constitué de Fer métallique avec une valence nulle à plus de 99%. On 

y retrouve surtout quelques impuretés de chrome, de vanadium et de titane. La figure 

2-2 illustre la forme des pa1iicules de fer métallique du H20 MET. 
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Tableau 2-2- Concentrations des éléments solides du résidu QiT et du H20M ET. 

Résidu QiT H20MET 

Élément Concentration (%) Élément Concentration (%) 

Fe 70,6 Fe 99,14 

Ca 16 ,3 Cr 0,232 

Na 6,53 v 0,196 

s 2,012 Ti 0,127 

Al 1 ' 15 Si 0,072 

K 0,891 Ni 0,0585 

Ti 0,759 Mn 0,0563 
-

Si 0,752 Al 0,037 

Mg 0,27 Cu O,Q28 

Cl 0,182 s 0,023 

Zn 0,119 p 0,01 9 

v 0,0842 Tota l : 99,9888 

Ni 0,0812 

Cr 0,0779 

Mn 0,0482 

Cu 0,0434 

Pb 0,0426 

p 0,019 

Sr 0,0143 

Total : 99,9888 
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Comme l' indique la photo au microscope électronique à balayage, ce produit 

a une structure de métal déchiqueté et est généralement uniforme. La taille des 

particules est de l' ordre de quelques nanomètres. Le tableau 2-2 illustre la 

composition chimique du résidu QiT et du H 20MET· 

La surface spécifique de ce produit est telle qu'il peut exploser s ' il reçoit un 

choc mécanique violent. Il doit donc être entreposé de façon sécuritaire. 

2.2.3 Autres matériaux 

Dans le cadre des différentes expériences, notamment les montages en colonne, 

certains matériaux ont été utilisés soit pour augmenter le potentiel d ' hydrolyse, tel 

que des copeaux de bois, soit pour augmenter la perméabilité, tel qu ' avec le sable de 

silice, ou encore la calcite et le gypse pour modifier la réponse aux variations du 

potentiel d ' oxydoréduction. La poudre de gypse utilisée avait une densité variant 

entre 1,1 et 1 ,2; la poudre de calcite une densité variant entre 1 ,3 et 1 ,4; le H20MET 
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une densité estimée de 3,5 et le résidu de QiT une densité mesurée de 2,4 7. Les 

copeaux de bois provenaient du Jardin Botanique de Montréal et ava it une 

granulométrie allant du silt gross ier au gravier. Les copeaux de bois ont été étuvés 

pour réduire leur humidité près de 0% et étaient composés à 20% de litière et à 80% 

de matière organique cellulosique. La fi gure 2-3 illustre le potentiel d' oxydoréducti on 

du résidu minier de QiT selon la masse de matériaux en foncti on du vo lume d'eau 

distillée auquel il est ajouté. La fi gure 2-4 illustre l'évolution de la teneur en oxygène 

dissous dans l'eau à laquelle on a ajouté progressivement du H20 MET· On y aperço it 

qu ' ils sont inversement proportionnels. La fi gure 2-5 illustre le potentiel 

d'oxydoréduction pour le H 20 MET comme pour le rés idu QiT à la fi gure 2-3. La 

fi gure 2-6 montre la relation entre la mobilité de divers métaux et le pH de la solution 

pour des pH inférieurs à 7. 
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2.3 Fondements et mise sur pied ex situ de barrières réactives perméables 

2.3.1 Montage 

Le montage employé pour la simulation ex situ d'une barrière réactive perméable 

recrée un gradient hydraulique naturel. Aucune pompe péri staltique n'est employée. 

Toutefois, ce montage a quelques désavantages. Si la conductivité hydraulique de la 

barrière est peu élevée, de l' ordre de 10-4 cm/s et moins, le montage peut stagner 

pendant 2 semaines et plus. Cependant, avec des conductivités hydrauliques près de 

la valeur d ' un sable grossier à fin, le montage peut s'écouler en moins d ' une semaine. 

Les volumes employés sont tout de même imp01tants, ce qui fait en so1te que les 

barrières sont saturées pendant une période de temps prolongée. Ceci est bénéfique 

pour l'expérience, puisque nous devons atteindre un point où le milieu aqueux est 

anoxique. Pour tàciliter le transfe1t de l' eau au travers de la colonne, un erlenmeyer 

de 4 litres a été utilisé. 

Les travaux utilisant cette méthodologie se sont étalés sur une période de 10 mois. 

Ce1taines expériences ont pris près d ' un mois et demi à compléter. De plus, de 

nombreuses barrières ont été écmtées, puisque la durée des expériences était trop 

longue. Lorsque les temps de transit sont trop longs, des précipités ainsi que des 

minéraux se forment, ce qui a pour effet de fausser les données. Les précipités ont été 

analysés en diffi"action aux rayons X et étaient des sels et des carbonates de zinc et de 

cuivre. On a retrouvé de la smithsonite (ZnC03) et de la malachite (Cu2(C03)(0H)2) . 

Dans les expériences avec des temps de transpo1t raisonnables (de l' ordre de 3 jours à 

1 semaine), aucuns précipités n ' avaient le temps de se fo1mer et le cuivre et le zinc 

étaient facilement fixés dans les barrières. 

Les fluctuations de la nappe phréatique ont été simulées en procédant à des 

expériences mul ti ples avec les mêmes barrières. Ce procédé a pour but d ' éval uer la 

rési stance aux intempéries et aux battements de la nappe des barrières réactives 

pennéables. Pour ce fa ire, nous procédons par des moments où la barrière réactive 
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perméable est complètement saturée. Cette période est suivie par des moments où ell e 

devient presque sèche. Ce procédé simule ainsi un passage de la zone saturée à la 

zone vadose. Puisque les capacités des barrières réactives perméables à fixer les 

contaminants en milieu anoxique sont évalués, ceci la plonge par la suite en milieu 

oxydant. Cette technique a permis d' évaluer si les barrières relâchaient certa ins 

éléments qui avaient été fi xés préalablement. La figure 2-7 il lustre la relation entre la 

conductivité hydraulique d' un sol et sa granulométrie. 

K= 8x10'crn/s } 
T = 60minjcm 

K ~ 6 x ur' crn/s } 
T = 45 min/cm 

Figure 2-5- Diagramme ternaire de la conductivité hydraulique selon la gra nulom étrie 

(Tiré du site web du MDDEP, 2010). 

2.3.2 Fonctionnement d 'une ERP 

11 a été décidé d'employer et de modifier la technologie des barrières réactives 

perméables pour plusieurs raisons. Elles sont une méthode de décontam ination à long 

terme, efficace, et généralement moins couteuse que le « pump and treat » ou encore 
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une excavation. Les barrières réactives perméables demandent généralement un 

traitement de la source active de contamination. Par contre, les contaminants que 

nous avons isolés pour notre projet, notamment l'arsenic, sont fréquemment des 

contaminants d' origine naturelle. Au Bengale, la contamination est due à la 

météorisation de la géologie et de la forte érosion de 1 ' Himalaya. Dans un contexte où 

la source de contamination ne peut être éliminée, la barrière réactive perméable est la 

seule option viable pour une décontamination des eaux souterraines. Les barrières 

réactives perméables ont plusieurs variantes. L'une d ' elles est la ban·ière Waterloo, 

telle qu ' illustrée à la fi gure 2-8. L 'option de la barrière réactive perméable utilisant 

une bande de matériel linéaire a été retenue. Dans un contexte de contamination à 

grande échelle, où les eaux souterraines sont utilisées abondamment dans un but 

d ' irrigation, il est essentiel de ne pas altérer leur flux . Or, la barrière Waterloo ne 

permet pas ceci , elle agit plutôt comme un entonnoir qui dévie le flux des eaux 

souterraines et le ralentit considérablement. De plus, il y a également un danger que 

le panache de contamination contourne l'entonnoir. Nous avons fait des 

modéli sations numériques pour évaluer la géométrie et les conductivités hydrauliques 

optimales qui seront présentées un peu plus loin dans le présent document. 
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Figure 2-6- Barrière Waterloo de type " Funnel and Gate" (Tiré du site web de I'OCETA, 

2010). 

2.3. 3 Concentrations et matériaux contaminants 

Les barrières réactives perméables ont to utes été soumi ses au même tra itement. 

Nous avons contaminé 4 L d 'eau avec de l'arsenic, du sélénium, du chrome, du zinc, 

du cuivre et du plomb. Le sélénium a été écarté des contaminants empl oyés 

relativement tôt pui sque les résultats n ' étaient pas bons. Nous avons tenté d' atteindre 

une concentration de 10 mg/L pour chaque contaminant. Pour déterminer la masse de 

contaminant nécessaire nous avons employé la formule sui vante : 

[ 1 l Conc. x Volume x , . . , , 
1 _ ((Masse moleculalre - Mas~e mo~mre de l' element)) 

Masse moleculalre 

Il a été assumé que la solubilité de chaque sel empl oyé était parfaite et que 

l'activité de chaque élément éta it égal à sa concentration. Ceci donne les résultats que 

qui sont exposés dans les prochaines sections, c' est-à-dire que les eaux contaminées 

de dépmt ont des concentrations qui varient et qui ne sont pas de 10 mg/ L. L'eau 

utilisée pour des fins de di lution était l'eau de l' aq ueduc de la ville de Montréal, en 

provenance du fleuve St-Laurent. Cette eau est légèrement chl orée, relati vement ri che 
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en sels, mais ne contient pas de fluor. De l'eau di still ée n' a pas été utilisée pui squ ' il 

n'était pas désirable que l'eau soit trop agress ive. Il fallait avo ir une eau qui se 

rapproche le plus poss ibl e de la composition d ' une eau souterraine nature lle. 

Également, nombreux chlorures ont été utilisés dans la contaminati on des eaux. 

L' impact du chlore de l'eau de l' aqueduc de la ville de Montréal n'a donc pas 

d ' importance. 

2.4 Montages en colonne 

Les travaux préliminaires de cette recherche ont fait ress01tir la nécessité 

d 'élaborer une méthodologie pour tester une technologie servant à fi xer les métaux et 

les métall oïdes en milieu aqueux. Nous avons retenu une vari ante modifiée, mais 

plutôt fidèle, d ' une expérience en colonne telle que décrite par Gavaskar et al (1 998). 

2.4.1 Simulation des écoulements en colonne 

Les colonnes employées mesuraient 8 cm de diamètre et 80 cm de longueur. 10 à 20 

cm des col onnes était rempli par les matéri aux à l' essai pour être employés comme 

barrière réactive perméable. 60 à 70 cm des colonnes étaient rempli s de sable de silice 

(Si02) stéril e. En milieu naturel, il est f01t possible que les sol s seraient composés 

d ' une portion de pmticules fin es et que le milieu naturel impacterait l' efficacité de la 

BRP. Il sera it poss ible d ' induire un facteur de retard, ou encore de fi xer des métaux et 

métalloïdes di ssous. Il est ce1tain que cette méthode n' est pas le reflet exact de la 

réalité, mais il donne une bonne indication de l'effi cacité potentielle d ' une telle 

technologie, mais aussi d ' un milieu plutôt défavorable. Ainsi, il est probabl e que la 

méthode serait pl us efficace en milieu naturel puisque le sabl e de silice n ' a aucune 

interacti on avec le milieu. L'eau était amenée à la colonne par gravité. De l' eau 

distillée foumie par I"UQÀM a été utilisée pour effectuer les dissolutions des sels. Le 

pH de cette eau variait légèrement, mais demeurait généra lement à proximité d' un pH 

de 6. Le vo lume du réservoir était de 4 Let chaque passage dans les colonnes utilisait 
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Je volume maximal du réservoir. Les traitements ont pri s en moyenne plus d ' un moi s, 

parfois deux à effectuer. Pour réaliser le plus grand nombre d ' expériences et varier 

les compositions, aucunes répétitions de compositions de barri ères identiques n'ont 

été effectuées. Malgré la présence de quelques erreurs de manipulation, qui ont donné 

des concentrations de dépati inférieures au niveau souhaité, les résultats sont 

constants et fiables. La simplicité du montage, tel qu ' illustré à la figure 2-9, minimise 

les variations possibles et limite au maximum les poss ibilités que le montage fausse 

les données. L'absence de matrice fine dans les so ls de la colonne rend 

potentiellement l' expérience plus rigoureuse que des tests in situ l'auraient été. Enfin, 

toutes les expériences ayant été effectuées avec l' H20 MET en témoin, c ' est-à-dire sans 

aucun ajout, n 'ont pas été concluantes, la BRP formant systématiquement une 

cuirasse d 'oxydes de fer imperméable. Les tableaux 2-3 et 2-4 montrent les 

paramètres physicochimiques du rés idu QiT et du H20 MET tel qu ' illustré aux figures 

2-3 à 2-5 pour la caractérisation des matériaux. 

-
Figure 2-9- Montage en co lonne. Réservoir au-dessus de la colonne. 
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CHAPITRE III 

RÉSULTATS ET DISCUSSION 

Le véri table travail de recherche de ce mémoire était de mettre sur pied une 

technique de décontamination innovante. Cette technique fait appel à des concepts 

d ' hydrogéo logie et d'écologie industrielle. D' une patt , cette technique utili se la 

technologie des barri ères réactives perméables, technologie qui a fait ses preuves. 

D'autre patt, ell e favori se un processus de revalori sation d ' un rés idu minier qui n'a 

pas encore été employé comme décontaminant dans un contexte de contamination 

inorganique. 

3.1 Compositions et résultats 

3. 1.1 Compositions et matériaux potentiellement utiles 

Parmi les barri ères constituées, plusieurs facteurs ont été analysés. Les barri ères 

ont été installées afin de déterminer leur durée de vie, leur perméabilité optimale, leur 

potentiel de décontamination et finalement, quels matériaux peuvent rEhausser leur 

capacité de décontamination à long terme. Au total, un résidu riche en magnétite issu 

de résidus miniers, un produit synthétique et commercialisé, du sable de si lice, de la 
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sciure de bois, du gypse broyé et de la calcite broyée ont été employés dans les 

barrières. 

Tableau 2-1- Résultats de la lixiviation et du contenu en métaux toxiques des 2 principaux 

constituants des barrières réactives perméables. 

Concentrations (mg/L) H2 0m et Concentrations (mg/L) résidu QiT 

Cu Zn Cd Pb Cu Zn Cd Pb 

CTEU-9 <0, 035 <0, 035 0, 025 

SPLP <0, 035 <0, 035 <0,02 

TCLP .................. ::'.0..'.~.3..~. .. ~.O,,g 3,_5 ... ~.~J .O.~ 
Métaux totaux 16,04 o, 53 0,31 

<0,1 <0, 035 <0, 035 0, 04 

<0, 1 <0, 035 <0, 035 <0, 02 

..... ~o, 1 ............ ~.~'. 035 ........ < o,g_3~ ... ~g, 9.? .. . 
<0,1 10,98 39,92 0, 44 

<0,1 

<0,1 

<0,1 

15,7 

Le résidu minier de QJT est composé principalement d' hématite, de magnétite et 

de portlandite. Le tableau 2-1 illustre les résultats des essais de lixiviati on effectués 

sur le rés idu QiT et sur le H20 MET· Les fi gures 3-1 , 3-3 , 3-5 et 3-6 i !lustrent la forme 

des patticules du résidu de QiT, notamment des feuillets de portlandite, les tétraèdres 

de magnétite, et les sphères d' hématite. Il semble que la p01tlandite est un sous­

produit résiduel de la transformation de l' ilménite en pigment bl anc à l' usine QIT­

FerTitane, qui utili serait ce produit comme laitier. Certaines images montrent la 

goethite ou encore l'amakinite. En l' absence de données sur l' hydrogène et sur la 

spéciation du fer il est impossible de les différencier. De plus, ces min éraux 

apparaissent lorsque le résidu a été en milieu aqueux, après séchage. Une pa1ticule 

d'hématite a un aspect plutôt pmticulier dans les images qui suivent. On y aperçoit 

que la patticule est striée. La majorité des patticules d' hématite sont parfaitement 

sphériques, ce qui nous po1te à croire que ces particul es ont été refondues dans le 

processus de séparation chimique et/ou mécanique employé à l' usine de 

transfonnation. On y retrouve des patticules tétraédriques, qui sont 

vraisemblablement des particules de magnétite. Par contre, l'analyse d' une pa1ticule 

aux rayons X a montré un contenu 3 fois plus élevé en fer qu 'en oxygène, donnant 

une f01mule du type Fe30 . Cependant, le diffractomètre à rayons X n'ajamais détecté 

ce type de minéral. De plus, la cristallographi e de la patticule rappelle la 
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cristallographie cubique, en spine lle et tétraédrique de la magnétite. Les tableaux 3-2 

et 3-3 indiquent les mesures effectuées à l'aide de la sonde à rayons X du microscope 

électronique à balayage. Les pa1iicules de magnétite étaient pa1ticulièrement difficiles 

à observer malgré leur abondance. Étant donné leur magnétisme, elle s'enfuyait de la 

sonde du MEB. 

Tableau 2-2- Composition atomique d'une particule de portlandite issue du résidu minier. 

Element Wt% At% 
CK 04 . 15 08.83 

.. ...... ... ... ··· ······· · 
OK 33.87 54. 13 

·········· ·········· ··· ·· -- ---- .......... ...................... ··········-········· 
CaK 48.04 30.65 .................................... ...... .. ............. 
FeK 13.94 06.38 ................................. .......... 

Matrix Correction ZAF 

Figure 2-1- Zoom et analyse d'une particule de portlandite. 



c:\edaK32''(Jenesis '.genmai)S.SI)C 16-Jun-201 0 11:05:45 
lSecs: 43 

Ca 

0 

Fe 

91 

0 

1.00 2.00 3.00 4.00 

Fe 

5.00 6.00 

Figure 2-2- Spectre rayons X d'une particule de portlandite. 

7.00 

Tableau 2-3- Composition atomique d'une particule de goethite ou d'amakinite. 

Element Wt% At% 

0[( 34. 15 64.4 1 

FeL 65.85 35 .59 

Matrix Correction ZAF 
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Figure 2-3- Zoom et analyses d'une particule de goethite ou d'amakinite. 

c:i.e dax32'genesis\gennlai)S.SI)C 16-Jun-2010 11:1 5:03 
LSecs: 42 

1.5 0 

1.2 

0.9 

KCnt 

0.6 

Fe 

0.3 

0.0 

0.00 1.00 2.00 3.00 4.00 

Fe 

5.00 6 .00 7.00 

Figure 2-4- Spectre rayons X d'une particule de goethitc ou d'amakinite. 
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Figure 2-5- Image au microscope à balayage d'une particule de magnétite en tétraèdre. 

Figure 2-6- Image au microscope électronique à balayage d'une particu le d'hématite. 
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Le H20MET a été utilisé comme produit de référence avec le résidu minier de QIT. 

Le H20 MET est composé à 99,9% de poussières nanométriques de fer métallique. On y 

retrouve quelques traces de titane, de nickel, de vanadium et de chrome. Les figures 

3-7 et 3-8 illustrent la morphologie des patticules, qui ressemblent à du métal 

déchiqueté. On observe avec les photos au microscope électronique à balayage, 

qu ' avec la taille et la forme des particules, la surface spécifique du H20MET est 

beaucoup plus élevée que celle du résidu minier de QIT. Les analyses aux rayons X et 

au diffractomètre ont démontré que le H20MET est presque composé à 1 00% de fer 

métallique. Or, ce dernier est beaucoup plus réactif que ses oxydes. Ceci , à notre avis, 

a un impact sur la longévité potentielle de barrières composées de ces 2 constituants. 

D' un côté, la f01te réactivité du fer métallique et la très haute surface spécifique 

des particules font que le H20MET réagit très rapidement. Ceci peut gaspiller son 

pouvoir décontaminant et réducteur dans un laps de temps beaucoup plus comt que le 

résidu minier de QJT. Le H20MET est à ce point réactif qu'il est même explosif. Il peut 

produire, si soumis à des chocs, des réactions d'oxydation instantanées. De plus , le 

H20 MET est très sensible aux acides. Lorsque soumis au test d ' extraction des métaux 

totaux à l'aide d' eau régale, le H20 MET s'oxyde instantanément et dégage une 

quantité de chaleur importante. Mis en contact avec un acide faible, soit de l'acide 

acétique avec un pH de 4,2, il réagit moins , mais tout de même avec vigueur. Nous 

croyons que ce produit, malgré d'excellents résultats de décontamination, est 

inapproprié dans le cadre du contrôle d'une contamination de type drainage minier 

acide. Dans une telle situation, les pH peuvent rôder autour de 1 - 2 lorsque les 

résidus sont riches en pyrite et en sulfures qui se transforment en acide sulfurique. Le 

fer en s ' oxydant tendrait à fonner une cuirasse et devenir pratiquement impennéable. 
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Figure 2-7- Photo au microscope électronique à balayage du H20MET· 

Figure 2-8- Photo au microscope électronique à balayage du H20MET· 
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Le sable de silice a été utilisé, tel que démontré à la section 3.1.4, pour augmenter 

la pennéabilité de la barrière. Les premières barrières effectuées n' utilisaient pas de 

silice pour augmenter la perméabilité des barrières et ont eu pour effet d'avoir des 

temps de résidence excessivement élevés. L ' ajout de silice a permis d 'augmenter la 

porosité et la conductivité hydraulique des matériaux employés dans les BRP, ce qui 

a eu pour effet de diminuer le temps de résidence et de rendre les résultats plus près 

de la réalité, si la technologie devait être implantée avec des sols graveleux ou 

sablonneux. La silice est généralement ine1ie et est utilisée dans les installations 

hydrogéologiques comme matériel filtrant et comme barrière tampon entre le sol et la 

crépine des puits d' observation. C'est pour cela que nous avons employé ce matériel. 

De plus, la silice est très peu soluble, ce qui la rend idéale pour des opérations à long 

terme sans causer de danger pour la santé publique. 

Dans le but de favoriser les réactions d ' oxydoréduction, dans les barrières 

réactives perméables, des matériaux ayant un potentiel de réduction en l' absence de 

l 'oxygène ont été employés ainsi que des matériaux ayant un pouvoir tampon 

puissant. Ainsi , du gypse a été utilisé pour mettre en solution des ions sulfates et de la 

sciure de bois comme source de matière organique. En absence d'oxygène, une série 

de matériaux ont un pouvoir réducteur qui peut être utilisé pour modifier le potentiel 

redox d' une solution aqueuse. La matière organique est la première utilisée en 

l'absence d'oxygène pour réduire et hydrolyser le milieu aqueux. Par la suite, en 

ordre, Je fer ferreu x et le fer ferrique sont utilisés comme réducteurs et finalement 

d' autres ions tels que les ions sulfates. 

Finalement, nous avons étudié l' impact de la calcite broyée sur l'efficacité des 

barrières. La calcite broyée ne joue pas de rôle de fixation et au mieux un rôle très 

mineur dans les réactions d'oxydoréduction. La calcite a été employée pour protéger 

les eaux d'une acid ificat ion et pour protéger la barrière en agissant comme tampon. 

Le tableau 3-4 illustre la composition en volumes des différentes barrières 

développées. 
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3.1.2 Efficacité et décontaminations 

Afin d'évaluer le potentiel de décontamination et de détenniner l'efficacité des 

barrières réactives perméables, nous avons procédé à plusieurs analyses. Tout d ' abord, 

les barrières réactives perméables ont été mises sur pied suivant le protocole décrit 

précédemment. Chaque barrière visait à évaluer un critère particulier, ou encore à 

améliorer l' efficacité et optimiser le procédé de décontamination. Ultimement, le but 

était de quantifi er la méthode et à établir une marche à suivre qui soit numérique, 

avec des éléments prédéterminés. Ainsi , la barrière 1, dans le présent travail , est la 

première barrière fonctionnelle mise sur pied . Nous avons préalablement fait environ 

4 barrières qui visaient à mettre au point la méthodologie. Les barrières n ' ont pas été 

testées et ne cherchaient pas à évaluer un potentiel de décontamination . Ces barrières 

visaient à détem1iner une méthodologie de simulation qui se rapprochait de la réalité. 

Généralement, les barrières n' ont pas produit de résultats , soit parce qu ' un problème 

s' est présenté, comme pour le H 20M ET qui a bloqué l' eau, ou que l' eau résultante 

présentait des propriétés indésirables , notamment la présence fréquente de précipitais 

en surface. Ces précipitations ont été analysés au ORX et ont montré qu ' ils étaient 

constitués de calcium, de carbone et de zinc. 

Un critère méthodologique a été établi pour évaluer l'efficacité de nos barrières. 

Tout d 'abord , nous nous basons sur des calculs stœchiométriques pour nos dilutions . 

Cependant, l' activité de nos contaminants n' a jamais été égale à la concentration 

calculée. L' activité est généralement inférieure à la concentration, mais parce que 

notre solution de dépmi est seulement de l' eau minéralisée, le potentiel de mise en 

solution pour ce1tains éléments était moindre qu ' avec un acide f011. Par contre, pour 

éva luer logiquement et concrètement le potentiel réel , il est nécessaire d'uti liser une 

eau d ' une composition sim ilaire à une eau souterraine. Ainsi, chaque eau de dépmi 

contaminée a été échantillonnée et analysée en spectrométri e d 'absorpt ion atomique. 

Dans les données qui suivent, l' eau de dépmi est toujours nommée comme étant PO. 
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Chaque colonne, par ordre chronologique, a reçu un chiffre d ' identifi cation. C l 

représente donc la colonne 1, la première colonne à avo ir été l' objet d' une expérience. 

PO représente le temps initial avant le démarrage de l' expéri ence, et la séri e qui sui t, 

Pl à Pn, représente les passages de décontaminati on dans la co lonne 

d 'expérimentati on. Les tableaux 3-5 à 3-8 représentent, dans un premi er temps, les 

données brutes et, dans un second temps, les données ana lysées . Tro is propriétés des 

barri ères ont été détetminées avec ces résultats. D' abord , le pouvo ir de 

décontamination et l'effi cacité de chaque barri ère après un passage untque a été 

déterminé. Ce cri tère nous permet donc de déterminer si la barrière est apte à retenir 

les contaminants et de calculer la masse de contaminant et le vo lume d 'eau qu ' une 

barrière est capable de décontaminer. Chaque barrière a été pesée préc isément et 

chacune a été, après usage, étuvée pour pouvo ir analyser les teneurs e n contaminants 

dans les barri ères usées. Le second cri tère ana lysé est l' efficacité après des passages 

multipl es. Ce qui nous a pem1is de déterminer si une barri ère saturée et contenant une 

certaine quantité de contaminant, éta it capab le de pours ui vre une décontamination. 

Ceci a un impact sur la longévité des barrières et est un critère d' efficacité pour notre 

méthode de décontamination. Tel que décrit précédemment, les barri ères réacti ves 

perméables de nos jours sont souvent du type qu ' on implante et qu ' on laisse pour une 

période de plusieurs décenni es. 

Le potenti el de longévité a été évalué en uti lisant le débi t potenti el d ' un aqui fère 

de sable comme exemple. Pour fa ire un autre ca lcu l, il suffi t de reprendre les mesures, 

mais de modifier la valeur du déb it de 1 ' aqui fère . Ces ca lcu ls se retrouvent dans le 3e 

chap itre. Ainsi, en connaissant la concentrat ion de cettains contaminants et le débit, 

nous pouvons extrapoler le fl ux de contaminant. En connaissant ce flu x, il est 

possibl e d' établir la longévité d ' une barrière en sachant la capac ité de rétenti on d' un 

contaminant par unité de masse de barri ère. Chaque barrière mise sur pi ed a été 

analysée en uti lisant les données présentées pour établir le potentie l de longév ité. 
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Enfin, un troisième critère d' évaluation a été établi , qui est la perte d 'éléments dü 

au lessivage. Ceci pennet d'évaluer si une barrière stoppe et conserve les 

contaminants plutôt que de les rel âcher dans l'aquifère après avoir décontaminé. Il est 

possible d'observer, en analysant les données brutes, que les concentrations de dépatt 

ne sont pas unifonnes ni constantes. Entre autres, la barrière C3 a des concentrations 

de départ qui sont toutes très basses. Il s'agit f01t probablement d'erreurs de 

manipulations et de variation dans le pH de l'eau de dépatt qui fait varier la solubilité 

des différents sels employés. Par contre, puisque nous connaissons la valeur de dépatt, 

il est tout de même possible évaluer le potentiel de décontamination, la longévité 

d' une barrière et sa capacité à retenir les éléments et contaminants. Une analyse du 

lien entre chaque composition de barrière et les résultats de décontamination se 

trouve dans une des sections suivantes. Il s'agit toutefois d' une analyse plutôt 

qualitative, pui sque souvent les masses de décontaminant, dans les barrières, étaient 

exagérées par rappott à la concentration des contaminants. Les tableaux 3-5 à 3-8 

illustrent les résultats de décontamination et indiquent divers critères de performance 

des barrières. Ces tableaux sont illustrés aux figures 3-9 à 3-11 . 

Tableau 2-5- Résultats de décontamination des barrières réactives perméables. 

a a o 
Cl-PO Cl-Pl C2-PO C2-Pl C2-P2 C2-P3 C3-PO C3-Pl C3-P2 C3-P3 

~~JP.P..~.~ . 2718 <20 3210 .... ~~g"" ' . ~ ~g. .. .~.~g .. " .... ~.3.?2. .......... ~.~g"' ..... ~?.g"'" .... ~.~~ 
.~.r.JP.. P..~.L 8169 ... ~.2..~.0. ......... ..?..1.~.3. ......... ~.2..~g . .... ~.2.Q .~ ....... ~.?Qg ..... .?..1..~.3. ........ ~.?.~.~ ....... ~.2..~g ....... ~.2..~~ ... 
~~JPP.~>. 801·~····· . ~l..~g_ ... ~2..60. .......... ~.1..~g··· .. ~.l..Qg. <1gg . J~.~~ .~ 1.~g ...... l..~ .~ ....... ~ l.~g 
.~.~JP.P.~t . ..1..~.1.!.1.. . <35 ... .. J.~.~.?.?.. .... ~.~ S. .. ..... ~~.S. ............ ~.~.S. .......... ~.1..§ .~ ... ...... ~.~ .~ ...... ..... }B <35 
Zn (ppb) 10532 <35 9770 81 62 100 1841 <35 <35 <3 5 

rn G Œ 

C4-PO C4-P1 C4-P2 C4-P3 CS-PO CS-Pl C5-P2 C6-PO C6-P1 C6-P2 

~.~JP.P.~>... 9 s s 8 ....... ~~.0. ............. ::' 2..~ ............ ~.?.~ ..... . .!.~.~~-·· 43 •.?.~ .. .. ?~-~!..~ .. ...~.~ .~?. ..... ..?..6..'.~·-· ... S..~'··~-~ .. 
~r..JP.P.~>.... 8607 ..... ~.?.g~ .... ...... ~.~g~..... <200 8905 <200 <200 ... 9..?..5..?. ....... ~.~.O.Q ... ... ~?~g .. 
~.~JP..P.. ~.l.. .. 74n .......... ~.~g~···· .... ~.~.0..~ ......... ~.~g.~ ....... 9..~.6..0 111 165 7250 <100 227 

.~~JP..P.~). ...... ~.1.. ?..0. ........... ~.?. .~ ............. ::' 3..~ ....... '""~'~'~ ''" ' . . ~.?..3._g_ 36 ..... ~~.?. ........ 9..Q .~.~-- <35 66 
Zn (ppb) 8188 <35 <35 <35 5924 <35 <35 9024 <35 <35 
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Tableau 2-6 - Efficacité des ba rrières à décontaminer après 1 passage. 

Décontamination, premier passage 

llAs (%) llCr (%) llPb {%) llCu (%) llZn (%) 

Cl 99,26 97,SS 98.JS 99,66 99,67 
............. ............................. ..................................... 

C2 99,38 97,18 98.79 99,6S 99,17 

C.. C3 99,40 93,64 93.JS 98,38 98,10 a: ............ ....... ....... .......... ...... ............................. ......... ................... .............................................. . 
al C4 99,79 97,68 98,65 99,62 99,57 

....... .. ............................. ...................... ............. .................................. ............. ....... ... .................... .......... ... .... .............. .. ........... 

cs 99,38 97,75 98,81 99,61 99,41 

C6 99,S3 97,95 98,62 99,61 99,61 

Tableau 2-7- Effi cacité des ba r r ières à capturer des contaminants additionnels. 

Efficacité passages rn ultiples 

llAs (%) llCr (%) llPb (%) llCu (%) llZn (%) 

C2 99,38 97,18 98,79 99,6S 98,98 

c.. .S~ ......... ······-~-~-~ -~g ······· · · ···-~-~- ~ .. ?. .~ .. ·· · ···-~-~ .. ?.~ ........ ~-~- ~~? ..... .... ?~~.~.~ -- - ·· 
a: C4 99,79 97,68 98,6S 99,62 99,S7 al ····································································· ···· ·················· ....................................... ............................................................. . 

cs 96,81 97.JS 98,24 99,62 99,41 
................................... ...................................................................................................................... ...... ....... 

C6 98,94 97,95 96,87 99,27 99,61 

Ta bleau 2-8- Capacité des bar r ières à conse rver les éléments après avoir été lessivé. 

Perte d'éléments 

llAs (%) llCr (%) llPb {%) llCu {%) llZn {%) 

C2 0,00 0,00 0,00 0,00 0,19 

c.. .S~ ................... g.~gg······ ...... g_,gg········ ....... .2. ~ -~g ............. g.gg ___ ... . ... g .. gg__ .... . 
a: C4 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 
al cs ··· ····2·;57 ....... ······a·;ao· ··· ·· ····a:·sà· · ········ · ··~ o:o"ï" ··· ·······"O";·aa····· .. 

···· ················· ·--············· ....................... . 

C6 0,59 0,00 1,75 0,34 0,00 
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3.1.3 Technologie de décontamination et barrières 

Il a été possible de présenter une technologie de décontamination pour 5 métaux, 

notamment pour l' arsenic, selon les résultats précédents. Il a été remarqué parmi les 

résultats précédents que le matériau des barrières, ayant le plus d' impact sur le 

potentiel de décontamination est la sciure de bois. Ce résultat était celui que nous 

attendions pour plusieurs raisons. Le bois, en raison de sa composition exclusive en 

cellulose, se décompose de façon lente et prolongée, ce qui permet une hydrolyse à 

très long terme de l'eau contaminée. Le bois étant de nature organique, il agit comme 

réducteur puissant. Étant très poreux, le bois est un matériau qui nous a permis de 

réduire la quantité de sable de silice nécessaire De plus, lorsqu ' il est ajouté à la 

barrière réactive perméable, il augmente les capacités de celle-ci et diminue la 

quantité de matériau ferreux requis. Ceci augmente l'efficacité et la rentabilité de la 

technologie. Il a été observé, avec les barrières, que le gypse et la calcite ont peut-être 

un impact positif, mais il est difficile de 1' identifier avec ce1titude. Avec les 

différentes compositions de barrières mises au point, les effets des matériaux 

employés lors des tests en laboratoire ont été ciblés. Cela a permis de voir le potentiel 

à long terme du résidu minier de QJT, la performance du résidu minier de QJT seul , la 

performance du H20 MET, l'effet des copeaux de bois sur la performance des barrières 

et la masse de contaminants pouvant être extraits par masse de matériau 

décontaminant. La barrière Cl étant composée de résidus miniers et de sciure de bois, 

le potentiel de cette combinaison a pu être observé. li a été observé que celle-ci 

décontaminait facilement l'arsenic, le chrome, le plomb, le cuivre et le zinc de l'eau 

dans des mesures allant de 97,55% à de 99,67%. Il a été tenté d' observer si, en 

rédui sant la quantité de résidu minier, en augmentant la porosité de la barrière et en 

augmentant la propo1tion de copeaux de bois, la barrière demeurait aussi performante. 

La barrière C2 était elle aussi composée de résidus miniers et de sciure de bois. Des 

résultats indiquant que cette combinaison est efficace pour la décontamination de 
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l'arsenic, du chrome, du plomb, du cuivre et du zinc de l' eau dans des mesures allant 

de 97,18 % à 99,65 % ont été obtenus. 

Il a été entrepris, à ce moment, d'effectuer des passages de décontamination 

additionnels pour évaluer la résistance au less ivage des barrières réactives perméables 

que nous mettions en place. Des analyses de 1 ixiviation et d' extraction des métaux ont 

également été effectuées. Ceci avait pour but d ' étudier davantage la résistance au 

lessivage des barrières réactives perméables et la proportion de contaminants retenus 

plutôt que précipités. 

Avec la barrière C2, il a été observé qu ' il était possi ble de réduire la quantité de 

résidu minier et préserver sa capacité de décontamination. Ce résultat nous a permi s 

d ' abaisser le seuil de masse de contaminants par masse de décontaminant que nous 

tentions d' établir à ce moment. La barrière C3 a été mise au point pour évaluer, sur 

un pied d'égalité, le H 20 MET avec une barrière composée de rés idus miniers de QlT 

ayant démontré son efficacité. Une erreur de manipulation non détectée a fait en sorte 

que les concentrations de dépa1t, de la barrière C3 , étaient plus faibles que la barrière 

comparative, de l' ordre de 50%. Les deux barrières, ayant à être comparées, ont 

atteint au premier passage la totalité des seuil s de détection de l' appareil employé. 

Cependant, la barrière C3, à son passage P2, a relâché une petite quantité de Pb et de 

Cu. Ceci nous permet de conclure que le H20 MET est aussi efficace que les rés idus 

miniers de QIT et l' inverse est également vrai. 

La barrière C4 a été une tentative de trouver d 'autres matériaux pouvant jouer le 

même rôle que la sciure de boi s. Les résultats ont été tout aussi excellents que ceux 

des barrières Cl et C2, ce qui n'a pas permis de discréditer un des matériaux comme 

étant inefficace et de déterminer si ces matériaux amélioraient les qualités des 

barrières réactives perméables. Il est impossible d 'établir si la combinaison de résidus 

miniers et de copeaux de bois permettait simplement d ' abaisser le seuil. Il est 

impossible de déterminer si la pouss ière de gypse et de calcite avait un quelconque 
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impact sur ce seuil et donc une qualité rentabilisable pour la mise au point de cette 

technologie de décontamination. 

2 barrières qui ont été mises au point pour vérifier une donnée que nous avions 

acquise à ce moment et que nous ne possédions pas précédemment ont été mises au 

point. Le seuil de capacité de réduction par unité de masse des résidus miniers de QlT 

et du H20M ET était connu. Le H20 MET étant un produit commercialisé pour ce genre 

d'applications, nous avons préféré concentrer nos effo1ts sur le résidu minier. Nous 

avons mis au point les barrières C5 et C6 pour isoler l'effet du résidu minier et pour 

vérifier si le seuil mesuré était réellement valable. Le seuil concemait le volume 

d'eau par masse de matériau ferreux. Tel que mentionné précédemment, nous avons 

utilisé 4 litres d' eau contaminée pour les essais. La limite pour le résidu minier est de 

4g/L. Les données de composition des barrières ont été fournies en unités de volume. 

La densité du résidu minier est d' environ 2,5. On peut calculer que 20 mL de résidu 

correspond à 50 grammes. Nous avons effectué 3 passages et avons fait passer 12 

litres d'eau. L'eau qui était recirculée dans les colonnes était l'eau qui avait déjà été 

contaminée et décontaminée chaque passage additionnel visait à évaluer la capacité 

de la technologie à retenir les métaux fixés. L' eau qui était filtrée par le système avait 

généralement un pH de Il ,8 à 12, lorsque du résidu de QiT était utilisé tandis que 

d' un pH d'environ 8 pour l'utilisation de H20MET· Les expériences en colonne ont 

pris au départ environ 2 semaines par passage pour faire écouler entièrement quatre 

litres d'eau. Ces expériences, de par leur temps de résidence trop élevé, ne 

représentaient pas un cas applicable en pratique et ont donc été écartées. Le temps de 

résidence pour les colonnes était généralement de l'ordre de 5 à 8 jours. Ceci équivaut 

à un débit de 1 o-2 à 7x 1 o-3 cm3/s . Compte tenu de la superficie de 19,64 cm2 de la 

colonne, les vitesses d'écoulement sont de l' ordre de 4,7lxl0-4 à 3,36xl0-4 cm/s. Le 

vol ume initial était de quatre litres, et le vol ume fi nal était de l'ordre de 3,9 litres. Le 

potentiel d'oxydoréduction des eaux décontaminés était stable entre -185 et -210 m V 

pour les colonnes à base de résidu de QiT et d' environ -10 à -20 pour les colonnes à 
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base de H20 MET· Aucune mesure de spéciation des espèces en arsenic n' a été 

effectuée. 

Nous avons observé, grâce aux barri ères CS et C6, que plus on passait de l' eau, 

plus les barri ères avaient tendance à libérer les contaminants, ce qui est un effet 

absolument indés irable. En unités de masse et au terme d ' un bilan de masse, les 

résultats demeurent excellents puisque plus de 98 % de la masse décontaminée est 

préservée. La barri ère CS, ayant la même quantité de rés idu minier que la barri ère C 1, 

nous avons pu observer l ' efficac ité de la sc iure de bois et du rés idu mini er de faço n 

préc ise. N ous savons que le rés idu minier de QlT, ri che en magnétite, est un excell ent 

décontaminant. Il est encore plus effi cace lorsque couplé à de la sciu re de bois et il est 

tout auss i effi cace lorsque la barrière est très poreuse. De plus, les pouss ières de 

gypse et de calcite ont probablement un effet pos iti f sur la barrière. 

Le rés idu mini er de QlT se compare avantage usement au H 20 MET· Un des effets 

indés irables de l'ajout de sciure de bois et de matière organique est la poss ibili té que 

l' eau décontaminée soit odorante. L' eau issue du processus de décontamination, 

décrit précédemment, peut présenter des odeurs désagréables li ées à la sciure de bo is 

ou à une f01te quantité de fer. L' eau issue d ' une te ll e barri ère est décontaminée, mais 

non potabl e. Le pH peut être légèrement basique, oscillant autour de 8 - 8,5, ce qui 

n' est pas nécessa irement un problème. Un filtre au charbon acti vé peut corriger ce 

défaut sans diffi culté. L' aj out d' une couche de charbon activé additionnelle, après la 

barri ère réactive perméabl e, peut être une option si l' eau est considérée pour être 

directement consommée. Il est auss i possibl e que l' eau, s i e ll e est pompée à une 

grande di stance de la barrière réacti ve perméable, a it été naturellement fi ltrée en 

passant au travers d' un système naturel de fi ltration dans les aqu ifères . 

JI est poss ible d' aj outer de la pouss ière de gypse et de calcite qui peuvent 

amé liorer la longévité de la barri ère. Il serait préférable d 'effectuer un sui vi au-delà 

du temps prescrit, pour le volume d ' eau décontaminé qu i aura passé au travers de la 

barrière réactive perméable, si d ' autres matériaux sont ajo utés . Il faut s ' assurer 



53 

d 'ajouter un matériau relativement grossier et inerte, comme du sable de silice, et 

d ' effectuer des essais au préalable pour établir une conductivité hydraulique qui fasse 

en sotte que la technologie fonctionne. 

3.1.4 Perméabilité et optimisation 

Pour s' assurer que la barrière réactive petméable fonctionne adéquatement, il 

faut que l' eau souterraine continue son chemin sans altérer sa direction. Ainsi , pour 

s'assurer que la barrière soit suffisamment perméable, nous avons mélangé à nos 

résidus du sable de silice. La granulométrie des résidus se rapproche d'un silt, à la 

limite d ' une argile. De plus, nous avons employé des fragments de bois et d 'autres 

matériaux. L ' ajout de ces matériaux augmente la perméabilité de la barrière. La 

figure 3-12 illustre la progression de la conductivité hydraulique selon le contenu en 

sable de silice. Le résidu minier étant déjà oxydé, il pose moins de risques de créer 

une cuirasse, contrairement au H 20 MET· 

Conductivité hydraulique en fonction du % de Si02 
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Conductivité hydraulique K (m/s) 

Figure 2-12- Évolution de la conductivité hydraulique selon le contenu en sable de si lice. 



54 

3.2 Modélisation et géométrie des BRP 

Un modèle hydrogéologique a été mis au point pour évaluer les di fférentes 

géométries possibles pour une barrière réactive perméable. Le concept de barrière 

réactive perméable, tel que présenté précédemment, nécessite peu d'améli orations, 

mais la fonne de la barrière peut en améliorer l' effi cacité. Le but est de pouvoir 

réduire la conductivité hydraulique de la barrière pour augmenter la quantité de 

matériel décontaminant. Ceci permet de rédui re la largeur de la barrière. Ainsi, le 

modèle a été mis au point à l'aide de Processing ModFlow v5.3. Le mai llage est de 

30 mai ll es par 30 mailles, qui font chacune 30 mètres de largeur et 30 mètres de 

longueur. 

Le gradient hydraulique fa it 10 mètres de hauteur au total, sur une longueur de 

900 mètres, pour un gradient 1,1 %. Le gradient s'apparente donc à un grad ient 

naturel. La conductivité hydraulique du so l en pl ace est de 1 o-3 m/s, et la barrière 

réactive perméable est un horizon où la conductivité hydraulique varie. L'out il 

PMPATH de Processing ModFlow a été uti li sé pour modéliser visuell ement le 

parcours de l'eau et donc des contam inants transp01tés par advection dans l'aqui fère . 

Les lignes équipotentiell es ont été tracées, ainsi que le sens d'écoulement généra l en 

tout point. Pour bien illustrer le phénomène et 1 'évolution des écoulements 

souterrains, de nombreuses fi gures ont été ajoutées pour chaque cas étudié. 

3.2. 1 Géométrie rectangulaire 

Les fi gures 3-1 3 à 3-20 sont des modélisations successives fa ites avec des valeurs 

décroissantes de conductivité hydraulique associées aux barrières réactives 

perméables. Cell es-ci sont visibles en jaune. La géométrie rectangulaire, ou 

perpendiculaire, est la forme généralement utili sée. On observe qu'à des 

conductivités hydrauli ques faibles, la barrière n' a à pei ne besoin d'être plus large que 

le panache à décontaminer. À des conductivités hydrauliques plus élevées, la largeur 

de la barrière réactive perméable doit excéder la largeur du panache pour réussir à le 
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capturer. Lorsque la barrière excède la conductivité hydraulique du mil ieu, on 

observe qu ' elle agit presque comme un aimant pour les eaux souterraines. La barrière 

de type rectangulaire semble complètement inefficace à pmtir d' un ratio des 

conductivités hydrauliques de l'ordre de 1 : 100, soit une conductivité hydraulique de 

1 0"3 m/s pour le sol et une conductivité hydraulique de 1 0"5 m/s pour la barrière. 
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/~ 
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Figure 2-13 - BRP rectangu laire rapport conductivité hydrau lique barrière : sol de 2 : 1. 
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Figure 2- 14 - BRP rectangulai re rapport conductivité hydraulique barrière : sol de 1 : 1. 
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Figure 2-15- BRP rectangu lai re rapport conductivité hydrau lique barrière: sol de 1 : 2. 
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++-H+H-f--f'ICf<lf=t-'Pq t++-t+-t+t-1"1 'io 0 

t+-t-J+t+-t-1"10 -l--i--+-l+l--1--H'"t'i'iE 

F igure 2-1 6- BRP rectangulaire rapport conductivité hydrauliqu e barrière: sol de l : 10. 

Figure 2-17- BRP rectangulaire rapport conductivité hydrau lique barrière : sol de 1: 100. 
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Figure 1-18 - BRP rectangulaire rapport conductivité hydraulique ba r r ière: sol de 1 : 100. 

Figure 1-19- BRP rectangu laire rapport conductivité hydrau lique barrière: sol de 1 : 500. 
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Figure 2-20- BRP rectangulaire rapport conductivité hydraulique barrière: sol de 1 : 1000. 

3.2.2 Géométrie convexe 

Les figures 3-21 à 3-28 sont des modélisations successives faites avec des 

valeurs décroissantes de conductivité hydraulique associées aux barrières réactives 

perméables. Cette section illustre la géométrie apparentée à une lentille convexe, telle 

qu ' utilisé en optique. On observe qu ' à des conductivités hydrauliques faibles , la 

barrière n' a à peine besoin d ' être plus large que le panache à décontaminer. À des 

conductivités élevées, les eaux contoument la barrière plus facilement. Par contre, la 

barrière convexe semble plus efficace que la barrière rectangulaire, pour un ratio de 1 : 

100 et c' est aussi à pmiir de ce point que la barrière devient largement inefficace. 

Cette fonne de barrière est tout à fait adéquate pour une mise en place in situ, et 

pourrait être légèrement plus efficace que la barrière rectangulaire, pour une largeur 

équivalente. Par contre, de par sa forme, pour sa largeur, ce type de barrière uti lis 

plus de matériel. 
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• 
+-1-++-t-t-1-\-f' jO E 

Di +-H+t-++-t-P1° E 

0 -H-t-H--H--f-1' '1 E 

_____ 3.0DE+00 -----

----~-00(+00 ----- 2.00E+OO --- - ----<.00E+O 

1.00E+OO - ----' .OOE+OO - - - - -1.00(+00 -----1 .00E+ O 

F igure 2-21 - BRP convexe rapport conductivité hydraul iq ue ba rrière : sol de 10 : 1. 

• 
E p 0 

0 E 

!co 0 JE 

fC ~ E op ·P' 0 

0 .~cjE+OO . ) ~ -fjO 

\ .... 
OJO OO -----=--4.00E+ 00 4 .00E+OO - ~4 0 1 0 

1 

3 .00 E+OO 3.00E+ 00 3.00E+OO 3.0DE 

2.00E +OO ?.OOE+ OO 2.00E+OO ?.OOE 

1 .ODE+OO 1.00E:+DO I.ODE+OO 1.00E 0 

~ 

Figure 2-22- BRP convexe rap port conductivité hydraulique barrière : sol de 2 : 1. 
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E 0 

0 E 0 

7 0 7 0 

1.< Ef;- 0 6 E 

! 
5.00t:+ b b .OOE.,_ 

~ L' 1 4 .DOE+OO 4-.00E+-oo J J r_l ot4-oo ·- l 
1 

3 .00 E +00 .3.00E+00 3 .00E+00 

2.00E+OO _QQE+OO 2.00E+OO 

.fJ OE+OO 1.00E+00 1 .00E+OO 1 .0 0 

Figure 2-23 - BRP convexe rapport cond uctivité hydraulique barrière: sol de 1 : 2. 

-H-+-t+-H-I-J9 0 M-t-H-t-t-t-19 o 0 

Figure 2-24- BRP convexe rapport conductivité hydraul ique barrière: sol de 1 : 10. 
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Figure 2-25- BRP convexe rapport conductivité hydraulique barrière : sol de 1 : 100. 

Figure 2-26- BRP convexe rapport conductivité hydraulique barrière: sol de 1 : 200. 
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Figure 2-27- BRP convexe rapport conductivité hydraulique barrière : sol de 1 : 500. 

Figure 2-28- BRP convexe rapport conductivité hydraulique barrière: sol de 1 : 1000. 
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3.2.3 Géométrie concave 

Les fig ures 3-29 à 3-34 sont des modé li sations successives fa ites avec des valeurs 

décroissantes de conductivité hydraulique assoc iées aux barri ères réacti ves 

perméables. Cette section illustre la géométrie apparentée à une lentill e concave, te ll e 

qu ' utili sé en optique. On observe qu ' à des conducti vités hydrauliques fa ibl es, la 

barri ère n' a à peine besoin d ' être plus large que le panache à décontaminer. À des 

conductivités élevées, les eaux épousent la forme de la barri ère et remontent le 

courant. Ceci semble être un effet indésirable puisqu ' il inverse le courant des eaux 

souterraines. Cette barri ère pourrait être légèrement plus efficace que la barri ère 

rectangulaire, pour une largeur équivalente. Par contre, de par sa forme, pour sa 

largeur, ce type de barri ère utili se plus de matéri el. Cette barri ère semble 

pa1iiculi èrement effi cace à des ratios faibles, tel que 1 : 2 et 1 : 10, ce qui permet 

d ' économi ser du matéri el. 

• 
E 

E 

E 

0 0 0 I.e E 0 

4·9° 5 0 le E l.clp 

«.oot:.,. o 
·P' 0 0 -

J.OOE+oo~ OOE+ 00 .....----=-.3.00E+OO 

2.00E+00 L 2 .00E+OO 2.00E+OO 

1 .00E+00 1 .00E+OO 1 .00E+OO 

Figure 2-29- BRP concave rapport conductivité hydrauliq ue barrière : sol de 1 : 2. 
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Figure 2-30- BRP concave rapport conductivité hydraulique barrière: sol de 1 : 10. 

Figure 2-31 - BRP concave rapport conductivité hydraulique barrière : sol de 1 : 100. 
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Figure 2-32- BRP concave rapport conductivité hydraulique barrière : sol de 1 : 200. 

F igure 2-33- BRP concave rapport conductivité hydraulique barrière : sol de 1 : 500. 
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Figure 2-34- BRP concave rapport conductivité hydraulique barrière : sol de 1 : 1000. 

3.2.4 Géométrie à perméabilité variable 

Les figures 3-35 à 3-39 sont des modélisations successives faites avec des 

valeurs décroissantes de conductivité hydraulique associées aux barrières réactives 

pem1éables, visibles en jaune. La ligne noire indique une limite imperméable. Cette 

section illustre la géométrie apparentée à une barrière Waterloo, avec des sections 

imperméables. On observe sensiblement le même phénomène qu ' avec les autres 

barrières : à pmtir d' un ratio 1 : 100, la barrière devient inefficace. Cette demière est 

patiiculièrement utile avec un très large panache, permettant de focaliser et de 

concentrer les eaux souterraines au même endroit. Cependant, l'effet de concentration 

est facilement contourné par les eaux souterraines, ce qui pousse à se questionner sur 

l ' efficacité, dans une telle situation, d'une barrière Waterloo en entonnoir. 
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Figure 2-35- BRP K-variable rapport conductivité hydraulique barrière: sol de 10 : 1. 

-H-+++++I--J910j011C t-<PQ t-t-+-1-t-t-t+-t's . E 

E 

' .OOE+OO _1.00E+ OO -----

Figure 2-36 - BRP K-variable rapport conductivité hydraulique barrière: sol de 2 : 1. 
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-t-i-+1-+-t++f' !VJVF--ro/'l +++t+--l-+--lrl9 0 0 

t++-f-+t+--!HB o +++t-+--1-+H a o +++t--HTMS E 

OOE-<-OO-----------1 .00E+OO _____ 1 .OOE-<-00 - - - - -

Figure 2-37 - BRP K-va riable rapport conductivité hydraulique barrière: sol de 1 : 1. 

Figure 2-38- BRP K-variable rapport conductivité hydraulique barrière : sol de 1 : 10. 
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Figure 2-39- BRP K-variable rapport conductivité hydraulique barrière: sol de 1 : 100 

3.3 Durée de vie des BRP 

Il est impossible de déterminer précisément une fonction reliant la concentration 

d ' un élément à décontaminer dans une eau souterraine, le débit de l' eau souterraine et 

la capacité maximale de fixation d' un contaminant. Par contre, il est possble grâce à 

nos expériences en laboratoire, de fixer un seu il minimal, puisque des volumes fi xes 

et des concentrations connues ont été employées. Les concentrations utili sées sont 

nettement supérieures, dans tous les cas, aux concentrations généralement retrouvées 

dans la nature, à pmt quelques cas extrêmes. 

Par exemple, la plupmt des organismes environnementaux fixent le critère 

maximal pour l'arsenic à une valeur de 10 ppb. L' eau de dépmt avait des 

concentrations oscillant entre 5 000 et 10 000 ppb. Le tableau 3-9 indique les 

quantités de contaminants fixés par barrière, par élément, ainsi que les rappo1ts entre 
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les masses de contaminants et la masse de décontaminant. On y remarque que le seuil 

maximal de contaminant par décontaminant est de 6,81 mg/g. Il semble qu 'en ayant 

abaissé à nouveau la quantité de décontaminant il aurait été possible d ' augmenter le 

seuil à nouveau. Ce tableau permet de développer un outil de calcul pour planifier la 

taille des BRP et d'évaluer le temps que la BRP restera efficace. Le tableau 3-l 0 est 

un chiffrier qui a été produit pour calculer avec divers paramètres la durée de vie de 

la barrière, la propo1tion de matériau décontaminant (résidu Qit ou H20 MET), la 

largeur de la barrière ainsi que sa conductivité hydraulique. 
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Ta bleau 2-9 - Bilan d e masse retenu e par masse de déconta min ant. 

Conce ntration Vol ume Masse Masse Rappo rt 
(ppb) d'ea u (L} contaminant (mg) décontam inant (g) (mg/g) 

Cl-As 2698 4 10,792 50 0,22 
Cl-Cu 7969 4 31,876 50 0,64 
Cl-Cr 7911 4 31,644 50 0,63 
Cl-Pb 10136 4 40,544 50 0,81 
Cl-Zn 10497 4 41,988 50 0,84 

L ratio : 3,14 
C2-As 3190 4 12,76 100 0,13 
C2-Cu 6903 4 27,612 100 0,28 
C2-Cr 8160 4 32,64 100 0,33 
C2-Pb 10092 4 40,368 100 0,40 
C2-Zn 9689 4 38,756 100 0,39 

L ratio : 1,52 
C3-As 3302 4 13,208 65 0,20 
C3-Cu 2943 4 11,772 65 0,18 
C3-Cr 1499 4 5,996 65 0,09 
C3-Pb 2125 4 8,5 65 0,13 
C3-Zn 1806 4 7,224 65 0,11 

L ratio: 0,72 
C4-As 9568 4 38,272 25 1,53 
C4-Cu 8407 4 33,628 25 1,35 
C4-Cr 7323 4 29,292 25 1,17 
C4-Pb 9135 4 36,54 25 1,46 
C4-Zn 8153 4 32,612 25 1,30 

L ra t io: 6,81 
CS-As 7004,22 4 28,01688 100 0,28 
CS-Cu 8705 4 34,82 100 0,35 
CS-Cr 9249 4 36,996 100 0,37 
CS-Pb 9294 4 37,176 100 0,37 
CS-Zn 5889 4 23,556 100 0,24 

L ratio : 1,61 
CG-As 5620,6 4 22,4824 50 0,45 
CG-Cu 9557 4 38,228 50 0,76 
CG-Cr 7150 4 28,6 50 0,57 
CG-Pb 9019 4 36,076 50 0,72 
CG-Zn 8989 4 35,956 50 0,72 
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Avec les données présentées dans le tableau précédent, il est possible de tenter 

d ' évaluer la durée de vie maximale par masse de décontaminant. Le volume a été fixé 

à traverser à un mètre cube et la vitesse de transport à celle d'un sable limoneux. 

Avec ces paramètres, il est possible de déterminer le débit et le temps de transport 

d ' une masse de contaminants équivalant à un mètre cube d 'eau contaminée. 

Les calculs font varier la masse de matériau décontaminant avec le ratio établi 

précédemment à un maximum de 6,18, en se basant sur la prémisse que tous les 

contaminants fixés se logent au même endroit dans ou sur le matériau décontaminant. 

Ceci est idéal plutôt que réaliste. Pour un sable limoneux, il faut 60 % de sable de 

silice. Il faut multiplier la densité du matériau décontaminant par 40 %. La densité du 

résidu de QJT étant de 2,47 dans nos travaux, si nous arrondissons à 2,5 nous 

simplifions les calculs puisque cela équivaut à une densité de matériau décontaminant 

de 1. Avec une barrière d 'une largeur typique de un mètre, un volume de un mètre 

cube aura à traverser 1 000 kg de matériau décontaminant. En variant l' épaisseur de 

la barrière ou la propo1iion de sable de silice, nous pouvons faire varier la longévité 

de la barrière réactive perméable. 

La plupa1i du temps, le plomb sera lié à la matière organique. Lorsque nos 

barrières contenaient de la sciure de bois, il est possible que le plomb se soit fixé au 

boi s plutôt qu 'au matériau ferreux. Les données indiquent qu ' une barrière typique 

d ' une largeur d'un mètre avec une contamination moyenne peut être efficace pendant 

plusieurs années. Ces données montrent qu ' en plus de pouvoir décontaminer de 

manière éloquente, les barrières réactives perméables développées dans le cadre de ce 

travail répondent à un critère très critique : être enfouies et fonctionner à long terme. 

Si des contaminations plus impoiiantes sont prévues, de légers réglages permettent 

d 'augmenter la durée de vie des barrières sans problèmes. 

------- - -------------------------------------------------
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Tablea u 2-10- Chiffrier pour le ca lcul de ta ille et des compositions des barrières 

Rati o: 6,81 

..:.D;;;é b:.;i.;.t .:.;,( m.;.;.'.::.I J..::l+..;.V.;;.o;.;;l ume (m') 

1 1 1 

_.;.s i..;0..;2..;("-%;.:.) ----I_,;L.;;.a;.::.rge ur ( m) 

60 0,0001 

60 0,001 

.... ~~ ............................. ~.~o..~. 
60 0,1 .. ................................ . 
60 1 

Débit (m3/j) Vo lume (m' ) --..:....""'"'-+--
1 1 1 

_S;;.;i ..;;.0.;;.2 -l,;(%..;.)"--~L.;;.a r;.::geur (m) 

................ ~0. ......................... Y~O..~~·~ ·· · ··· ···· 
60 0,001 ........................... .................................................... 
60 0,01 ...................................... ................... .......... ............ 
60 0,1 ...................................... ........... ... ........................... 
60 1 

Déb it (m'/j) Vo l um e (m') 
...;;...;.;.;..;....:.;.;.;...:..;;.:.+-;..;;....;. 

10 1 1 

Si02 (%) Largeur (m) 

60 0,0001 ...................................... ............. .......................... . 
60 0,001 ........................... .......... ........................................ . 

................ ~0. ........ ....... ............ g~.~.l. .............. . 
60 

60 

0,1 

1 

Si 02 (%) Largeur (m) 

40 0, 0001 
····································· ......... ........................ ...... . 

50 0,0008 
···-···-············-····· ··············-······-················ ·· 

60 
.... ·········· ········· 

70 

80 

0,0 1 

0,13 

2 

mg/g Densité: 2, 5 

Co ncentrati on (mg/L) 

0,02 

Esp éran ce de v ie (a) 

0,09 

0,93 

9,33 

.. ....................... ~~.~ ~.~ ..... .... .... .. 
................ 9..~.~.~.~.~ .............. . 

Co ncentrati on (m g/L) 

~ 

Esp érance de v ie (a ) 

0,01 .. ....................................... 

Mass e de conta m i nant (m g) 

20 

Mass e de d écontaminant (g) 

100 

1 000 

1 0000 

100000 

10000 00 

Ma sse de co nta mi nant (m g) 

2 00 

Mass e de décontaminant (g) 

100 

................... g~.IJ.~ .................. .................. . 1 000 

. ..... ........ ........... g~.~~ ................................. ........................ ... l.gggg. 
........ ~/!~ ......................................................... 1000 00 

93,29 1000000 ............ ... ......... ................... .. ................................... ............. ......... ... . 

Concentrati on (m g/L) 

~ 

Espérance de v ie (a) 

0,001 ... ................................. 

o.~q~~ 

........................ 1:!~.1:!?~ ......... . 

Mass e de conta mi nant (m g) 

2 000 

Mas se de décontam i nant (g) 

100 

1000 ......................... ................ ......... 
1000 0 

1000 00 0,933 

9,329 
......... ............. ............................ .. ...... 

1000000 
........................... ········-······ ··· ···---···················· 

Espéra nce de v i e (a) Ma ss e de décontamina nt (g) 

0,09 100 ......................................... 
0,93 1000 ............. ...... ............ 
9,33 10000 

93,29 10000 0 .... ........... .... ................. ..... .. ....... .. ......... ............................ ........ ......... ....... .. ... ........ 
932,88 1000000 

- -·-·· ---------- ----- - --- ----- - -
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3.4 Spéciation et comportement de l'arsenic en milieu aqueux 

De tous les contaminants étudiés dans le cadre de la présente étude, celui qUJ 

cause le plus de problèmes au moment d 'écrire ces lignes demeure l' arsenic . Il se 

retrouve en grande quantité à de multiples endroits dans les eaux souterraines, tel que 

mentionné dans la première pa1tie de ce mémoire. Il est intéressant d ' aborder, dans le 

cadre d ' une étude du potentiel de décontamination, le lien entre la spéciation et la 

mobilité d' un élément. D' autres facteurs sont liés à la spéciation, comme la toxicité 

dans le cas de l'arsenic. Dans le cas qui nous concerne, la mobilité est le seul critère 

à étudier. Ainsi, la présente section se penchera sur la problématique de l' arsenic, son 

comp01tement en milieu aqueux et le rôle des oxydes et hydroxydes de fer en milieu 

aqueux. 

3.4.1 Les oxydes et hydroxydes de .fer en milieu aqueux et l 'arsenic 

Pour bien déterminer le mécani sme de décontamination et de fixation de l' arsenic, 

il est impo1tant de déterminer sa spéciation. L'arsenic, lorsqu 'il est en état oxydé 

As(V), dit arséniate, a tendance à être moins mobile que sa forme réduite As(! II ), dite 

arsénite. L'arsenic a la poss ibilité, lorsqu ' il est oxydé, d 'être électrochimiquement 

neutre. Il ne forme pas nécessairement de lien avec un élément chargé. Il est connu 

que les oxydes, et autres solides en milieu aqueux, utili sent une propriété 

phys icochimique connue par le nom de pH de charge neutre « zéro point charge pH » 

dénotée pHzpc· Cette propriété fait en s01te qu ' un solide attire soit des anions ou des 

cations de part et d' autre de son pHzpc· Ainsi , si un complexe a une charge neutre, il 

ne peut pas être fixé par un solide grâce à cette loi. L' arsenic, qu ' il so it sous forme 

d ' arsénite ou d ' arsén iate, a tendance à se complexer. Il se complexe sous forme de 

H2As0 4-, lorsque sa spéciation est celle de l'arsénite. Alors, bien que l' arsenic soit un 

cation lorsqu ' en forme soluble, il se comp01te comme un ani on en tout temps, et 

parfois de façon neutre, mais jamais comme un cation . 
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Figure 2-40- Diagramme pe-pH de l'Arsen ic (tiré de Takeno, N., 2005) 
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Figure 2-41 - Diagramme pe-pH d u Fer (tiré de Takeno, N. , 2005) 
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Il est à noter également que ce phénomène se produit en surface des oxydes et donc 

est un processus qui entre dans la catégorie des phénomènes d'adsorption. La surface 

spécifi que du matéri au a ainsi un impact très imp01tant sur son potentie l de 

décontaminati on. Les photos pri ses au microscope électronique à balayage (chapi tre 2 

et 3) démontrent d 'ailleurs que les particu les de magnétite dans le rés idu mi ni er de 

QIT sont de très petite taill e. Nous avons pu observer qu ' ell es ont une structure 

cristallographique bi en défini e en fo rme de spinelle. Les matéri aux utili sés éta ient 

composés, pour le résidu minier de QIT, de magnétite et d' hématite. Donc, le fer 

disponible éta it en majorité du fer ferrique et en pa1t ie du fer fe rreux. Les figures 3-40 

et 3-41 sont des diagrammes Eh-pH (ou pe-pH ) de l' arseni c et du fe r. Ces 

diagrammes sont fondamentaux dans l' étude de la spéciation de l'arsenic et des 

raisons pourquoi le fer, principa lement la magnétite dans la présente étude, réussit à 

fi xer l'arsenic, et d 'autres métaux lourds. 

La magnétite a une solubili té plutôt fa ible, mais tout de même poss ible, ce qu i 

permet la libération de fer ferreux dans l' eau. Les résultats de nos expériences sont en 

contradi ction avec plusieurs études qui stipulent que les oxydes de fe r sont efficaces 

pour adsorber l' arseni c en milieu acide à neutre et oxydant. Peu ou pas d 'études se 

sont penchées sur le potenti el de décontamination de la magnétite. Nos expéri ences 

ont été produites en milieu bas ique oscill ant entre 8 et 12 de pH ai nsi que dans un 

milieu réducteur, ce qui , selon ces études, aurait dü être un milieu non propice à la 

fi xation de 1' arsenic. Powtant, nos résultats sont probants : notre technologie est apte 

à décontaminer l'arsenic, mais également de nombreux autres éléments. C'est 

pourquo i nous avons étudié le mécanisme de fixation de l'arseni c à la magnétite 

pmticulièrement, puisque ce1tains résu ltats préliminaires, notamment pour le 

séléni um, avaient été mauva is. Notre techno logie était incapable de fixe r le sé lénium 

et nous avons éca1té, dès le départ, cet élément de nos analyses. Ainsi , notre 

technologie n'est pas à toute épreuve et nous sommes en mesure d' éval uer qu ' elle ne 

peut pas éliminer ce1tains contam inants . 
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Pour évaluer le compo1tement des oxydes de fer en milieu aqueux, nous avons 

effectué une expérience qui consistait en la mise en système fermé d'une grande 

quantité de résidus miniers en milieu aqueux. Précisément, nous avons mis environ 

300 grammes de résidus miniers dans environ 2 litres d'eau distillée, scellée pendant 

60 jours. La bouteille a été culbutée régulièrement, généralement 1 heure par jour à 

tous les jours. Nous suspections à ce moment la présence possible d'amakinite 

(Fe(OHh) dans notre barrière réactive perméable lorsqu 'elle était en milieu anoxique. 

Pour nous assurer de ne pas oxyder notre produit, nous avons fait une lyophilisation 

de notre expérience pour tenter de recueillir un contenu intact sans oxydation. Nous 

avons procédé a l'extraction du matériau de la bouteille, une poudre blanche en 

surface a été observée et recueillie. 

Malheureusement, cette poudre blanche s' est oxydée instantanément lorsque mise 

en contact avec la spatule en acier : le contenu a tourné au brun instantanément. 

Suffisamment de ce résidu a été recueilli pour une analyse minéralogique au 

diffractomètre aux rayons X. Nous avons pu observer que la poudre blanche était 

désormai s de la goethite (FeOOH) avec un peu de calcite (CaC03). Sans nous 

prononcer de façon définitive, puisque nous avons été incapables de 1 'analyser 

directement, nous croyons que la goethite recueillie après que la poudre blanche se 

soit oxydée, soit le produit de l'oxydation de l'amakinite. Sa formule chimique est à 

un atome d' hydmgène d' être une molécule de goethite et le fer est sous forme 

ferrique plutôt que ferreu se. Si le fer ne s' est pas oxydé pendant cette réaction, il 

serait possibl e que ce soit de l' hydroxyde ferrique (Fe(OH)3). 

Nous croyons que ce phénomène, outre la grande surface spécifique du résidu, 

soit une des causes de la performance de ce matériau pour la décontamination de 

l'arsenic. La magnétite, si on se fie au pHzpc, a un potentiel de décontamination des 

anions plutôt restreint. Nous avons cependant une ce1titude : le pouvoir 

décontaminant est puissant. Puisque le pHzpc de la magnétite est légèrement acide, 
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que la présence de pmtlandite produit une solution bas ique et que l' arsenic fo rme des 

compl exes anioniques en tout temps, il est impossibl e d' expliquer les résultats en s'en 

remettant au magnétisme de la magnétite. Un mécani sme plus complexe et plus 

puissant est à envisager. 

3. 4.2 Fixation de l 'arsenic par la calcite 

Une littérature sci entifique abondante sur la fi xation de l'a rsenic sur la calcite 

existe (Jones, 2007, Ugilt So, 2007). Celle-ci s' est penchée sur la poss ibili té que la 

calcite joue un rôle dans l'adsorption de l'arsenic sur la calcite . Toutefois, l' utili sation 

de la calcite dans le cadre des travaux du présent mémoire ne visaient pas à confirmer 

ou à tester ces données. L' utili sation de la calcite visait seulement à tamponner le pH 

de l'eau contaminée, plutôt que de l' utiliser comme matériau décontaminant. Si la 

calcite en elle-même a un pouvoir décontaminant, ce qu i semble être le cas dans la 

littérature scientifique, il sembl e que son utilité dans une BRP avec un matéri au 

ferreux serait plus impottante que prévue. 

3.4.3 Photographies au Microscope électronique à balayage 

Les photographi es au MEB nous ont permi s d'observer la cri sta llographie des 

matériaux employés dans les BRP. Nous avons pu observer que les particul es de 

pott landite avaient tendance à s' agglomérer, à former des structures irréguli ères ou à 

former des structures en feuillets. Les patt icules de magnétite qui ont pu être 

observées étaient toutes en forme de tétraèdre, indiquant que les patticul es de 

magnétites n'ont pas subi de fusion lors du processus industriel de production de 

pigment de peinture blanc effectué chez QiT-Fer-Titane. Les patt i cules de magnétites 

sont donc fmtement réfracta ires, ce qui n' est pas surprenant. Ensuite, les patt icules 

d' hématite et de goethite qui ont été observées étaient toutes de forme sphériques, 

indiquant que ces minéraux ont fusion nés et ont so lidifiés sous forme de sphère. Il est 

aussi possibl e que l' hématite soit un produit de l'extraction du ti tane (Ti0 2) de 
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l'ilménite. Enfin, les patticules du H20 MET ont approximativement toutes la même 

forme, c'est-à-dire la forme de métal déchiqueté. 

3.4.4 Autres ions mesurés et rôle du gypse 

Aucunes mesures des ions sulfates (S04') n'ont été effectuées sur les échantillons 

d 'eau suite à l'utilisation de gypse dans les barrières. Il est impossible de déterminer 

l' impact du gypse sur de telles barrières. Néanmoins, il est possible d'indiquer que 

l'impact du gypse n' est pas négatif, puisque la barrière avec du gypse ajoutée a 

présenté des résultats de décontamination positifs , similaires aux autres barrières. 

L'idée d ' utiliser du gypse dans la composition des barrières était d' utiliser les sulfates 

comme comme donneur d'électrons. 

3.5 L' Amakinite 

Le résidu minier riche en magnétite de QIT a une quantité notable d ' hématite, de 

magnétite et de p011landite qui ont été observés à la diffraction aux rayons X. Les 

études précédentes ont démontré le potentiel de décontamination de l ' hématite, qui , 

nous croyons, a tout de même un impact sur la fixation des contaminants 

inorganiques en milieu aqueux. L'hématite, ayant un pH zpc d'environ 9, est favorable 

à la fixation d ' anions en milieu aqueux jusqu'à un pH d ' environ 9. L' hématite étant 

légèrement soluble, nous croyons que le fer relâché par l' hématite a la possibilité 

d 'être réduit sous forme de Fe (Il) grâce à la présence de matière organique, tel que 

fait dans plusieurs barrières tests. La réduction du fer ferrique entraîne également 

l'émission d' ions OH- ce qui peut influencer les réactions chimiques. Ensuite, la 

présence de fer ferreux en solution est critique à la formation d 'amakinite qui est un 

hydroxyde de fer ferreu x. 

L ' amakinite a un potentiel de décontamination élevé. 11 se classe dans la famille 

des fougérites, aussi connus sous le nom de DLH « Double Layered Hydroxides ». 

De nombreuses études ont récemment établi que le pouvoir décontaminant des DLH 
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était très prometteur. L'amakinite possède un pHzpc de 13, provoquant des liens f01is 

avec les anions, en tout temps. La poti landite étant une base moyenne, sa constante de 

basicité fait en sotie qu ' à température et pression normal, le pH maximal produit par 

la di ssolution de la potil andite est de 12 : donc, à son maximum infé ri eur au pHzpc de 

l'amakinite. De plus, la potilandite a un effet sur le mili eu très tôt et, lo rsqu 'elle a été 

entièrement di ssoute, elle ne peut plus jouer de rôle sur la bas icité du milieu. 

Néanmoins, il est préférable pour la formation d 'amakinite que le pH en milieu 

aqueux tende vers les extrêmes, étant so it très ac ide ou très bas ique. Les travaux 

effectués par Tremaine et Leblanc (1980) ont démontré que la magnétite en so lution a 

tendance à produire des hydroxydes de fer en l' absence d ' oxygène, tel qu ' illustré à 

l'équation 2. L'amakinite étant un hydroxyde de fer ferreux, si l' on se fi e à l' équation 

2, nous seri ons en position d'attendre la fo rmati on d' amakinite comme a ltérati on de 

la magnétite. 

Équation 2- Réaction de dissolution de la magnétite. (tiré de Tremain e et Leblanc, 1980) 

~Fc304 + {3 - b) H - ~ Fe(OH )~ - b + ~H 2 + (4/3 - b)H 10 

Cette réacti on démontre, par contre, que l' amakini te est très susceptible aux 

vari ations de niveau des eaux souterraines, pui squ ' il doit y avo ir absence d 'oxygène 

di ssous. Ceci nous pousse donc à croire que notre méthode n'est pas la plus indiquée 

pour les zones de forts battements de la nappe phréatique. Il faut, pour être optimal, 

que la barri ère soit touj ours en milieu aqueux. Si les vari ations du ni veau de la nappe 

phréatique sont légères ou encore que la contamination soit en profondeur, malgré des 

battements de la nappe phréati que impotiants, notre technologie demeure productive. 

Ces cond itions risquent de faire en sotte que la barri ère réactive perméable 

demeure en tout temps en zone satu rée. Ensuite, même si 1' amakinite venait à être 

absente, l' hématite et la magnétite seules ont la possibilité de décontaminer l' arsenic 

et de nombreux autres contaminants. Donc, la susceptibi lité aux battements de la 
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nappe de notre technologie demeure limitée, malgré que ce soit, à notre avis, un 

facteur qui puisse diminuer la perfonnance de la barrière. Pour faciliter encore plus la 

formation d' amakinite, nous avons envisagé d'utiliser des bactéries réductrices du fer. 

Par contre, une étude a été effectuée suggérant 1 ' utilisation de la po1tlandite comme 

antibactérien dans les dentifrices (Gomes et al. , 2002). Cette information nous a 

poussés à ne pas nous servir de bactéries puisque la présence de p01tlandite dans 

notre résidu rendait leur utilisation pratiquement inutile. 



CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS 

Les résultats préliminaires ont été si encourageants que nous avons pu passer une 

grande partie de notre temps de recherche à l'optimisation de cette technologie. Cette 

pmtie est très impottante, puisque nous considérons que les travaux effectués, cette 

technologie, avec les paramètres suggérés, est prête à être mi se sur pied telle quelle. 

Toutefois, cette technologie ne produit pas une eau qui est directement propre à la 

consommation. Par contre, elle demande une caractérisation exhaustive avant d'être 

mise en place. Il faut connaître les sens d'écou lements généraux, sur une base 

annuelle sinon pluriannuelle. La barrière doit être positionnée de façon 

perpendiculaire au sens d'écoulement général. Si la géométrie à perméabilité variable 

est adoptée, il est impératif de recalculer précisément la quantité de contaminant et le 

volume d' eau qui traversera la barrière. Les calculs ont été effectués pour une barrière 

de dimension uniforme et d'épai sseur uniforme. JI faut considérer que la géométrie à 

perméabilité variable augmente le débit au travers de la barrière réactive perméable, 

et donc le volume. 

Également, la mtse en œuvre de cette technologie nécessite de savoir les 

conductivités hydrauliques des matériaux et des diverses couches dans lesquelles les 

eaux souterraines passent. De plus, il faut connaître précisément la géométrie de la 

géologie, autant des roches que des dépôts meubles, notamment toutes les variations 

latérales de faciès. Nous recommandons fortement d 'atteindre la conductivité 

hydraulique du matériau rencontré étant le plus perméable, sinon même de le 
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dépasser, si possibl e. La fi gure 3-1 2 fournit un bon indicateur du mélange permettant 

les conductiv ités hydrauliques nécessaires, si on utili se exactement le même matéri au 

que celui décrit dans cette recherche. D'ailleurs, si des copeaux de bois sont utili sés, 

il est correct de les considérer comme étant presque aussi perméables sinon plus que 

le sable de silice. Par contre, l' utilisation de copeaux de bois peut induire un facteur 

de retard dans le panache de contaminant. 

Il faut garder en tête que, malgré que le matéri au employé so it peu di spendi eux, 

recyclé et revalori sé, l' éq uipement nécessaire, ainsi que la main d 'œuvre, demeurent 

di spendieux. Cette technologie offre une so lution à long terme puisque, comme 

démontré précédemment, à des concentrations élevées, e lle offre une so lution 

pouvant s'étaler sur plusieurs décennies . La maj orité des solutions exposées dans la 

littérature scientifique ne font pas de cas outre-mesure du pri x de la technologie, alors 

que les présents travaux ont apportés un so in pa11iculier à limiter au max imum les 

coûts d ' une telle technologie . Or, les coûts d ' application de la technologie décrite 

précédemment seraient fo1tement limités. Il s se limiteraient au coût de transp01t de 

matériaux, de la ma in d ' œuvre et de l' équipement utili sé pour effectuer une tranchée 

et remplacer les so ls par la BRP. Il est év ident que les coüts pour les matériaux 

seraient faibles à nuls, considérant l' absence d' avenues de réutili sation pour ce résidu 

industri e l. 

Il est impo1tant de noter que ce n' est probablement pas to us les résidus industri els 

produits chez QiT Fer-Titane qui sont propres à une revalorisati on immédiate. Les 

rés idus utili sés sont ceux issus strictement de la section identifiée comme étant issus 

du dépoussiéreur central. 

Les travaux effectués lors de ce mémoire répondent à plusieurs questions, swtout 

d 'ordre pratique. Ce1taines questions d ' ordre plus fondamenta l sont par contre loin 

d 'être élucidées. Parmi celles-ci , on dénote les interactions ains i que les échanges 

dans les structures crista llographiques de l' amakinite, notamment la position des ions 

dans la structure. li serait également intéressant d' examiner le processus d ' acquisiti on 
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des ions par l'amakinite et diverses rouilles ve1tes, notamment s'il s ' ag it d ' un 

processus d 'adsorption ou d ' absorption. Le plus grand mystère en ce moment, qui 

entoure les contaminations en arsenic d ' origine naturelle, est le processus de 

relâchement des ions d'arsenic dans les eaux souterraines. Quels minéraux sont 

impliqués lors du processus de relâche? 

Plusieurs parallèles peuvent être établis avec la littérature sc ientifique pour le 

potentiel de décontamination des métaux et métalloïdes pour le fer. Il a même déjà été 

indiqué que la laine d'acier était utilisée dans certains pays pour décontaminer l'eau 

du robinet, avec succès. Cependant, la majorité de la littérature scientifique s'est 

penchée sur la fixation au travers de la goethite et de la ferrihydrite . La goethite a été 

observée à quelques repri ses, généralement suite à un processus d ' oxydation de 

l' hématite. La ferrihydrite n ' a pas été observée directement, mais comme la 

ferrihydrite est à mi-chemin entre une forme hydratée de la goethite et de l' hématite, 

il est facile de déduire sa présence. 

Également, les interactions entre 1' arsenic et le phosphore sont, à nos yeux, 

pmticulièrement intéressantes. Il y a notamment un lien à faire, et une étude, entre la 

composition parfois très impo1tante en arsenic dans les phosphorites. Ceci conduit 

vers une autre question , à savoir quels sont les liens entre le cycle du phosphore et le 

cycle de l' arsenic. L' arsenic est bien moins étudié en biogéochimie parce que, d ' une 

pmt, c'est un élément très peu abondant, peu répandu, ainsi que peu mobile, et, 

d 'autre pmt, un élément qui n 'a qu ' un seul isotope. La deuxième pmtie est cruciale, 

puisque la majorité de la recherche sur les cycles biogéochimiques s' appuie sur la 

géochimie isotopique. Or, il semble possible à nos yeux d 'étudier le cycle de l' arsenic 

en étudiant le cycle du phosphore. Connaître le cycle de 1 ' arsenic et sa tendance à 

demeurer dans un groupe restreint de roches pounait écla irer sur les processus qui 

entourent les contaminations naturelles en arsenic. Ceci permet de prévoir où 

l' arsenic risque d ' être et de prévenir les problèmes de contamination en arsenic. 
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ANNEXES 

La présente section fa it état des travaux préliminai res qui ont été effectués lors 

des travaux de recherche. Ces travaux ont été effectués, demeurent pe1tinents, hormi s 

qu ' il s ne cadrent pas avec 1 ' ori entati on que notre recherche a pri se après lesdits 

travaux. Ces travaux consistent en la mise sur pied d ' une méthodologie d 'évaluation 

du potentiel de li xiviation d' un résidu min ier basique. Nous étudions à ce moment la 

possibilité d ' effectuer des travaux in situ à Murdochville. Les résidus miniers de la 

mine Gaspé ont un comp01tement basique, mais ont auss i eu des teneurs en arsenic 

élevées par le passé. Les résul tats de nos travaux nous ont révélé que les rés idus 

miniers n' étaient plus contam inés. Nous avons écmt é alors la possibilité de travaux in 

situ, mais avons conservé les résultats et les données. Cette pmti e remplace le 

traditionnel « Annexe ». 

4.1 Méthodologie SOXHLET 

Tel qu'exprimé précédemment, les méthodes de lixiviation et de 

caractéri sation standards ne sont pas considérées comme étant optimisée et jugées 

adéquates pour un résidu ayant un comp01tement neutre à basique. Les résidus 

----- -----------------------------------------------
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mm1ers en provenance de la mme Gaspé, à Murdochvill e, Québec, ont un 

comportement basique. C' est dans cette optique que la méthodo logie pour le 

développement d ' une méthode de caracté ri sation utili sant un appareil de verrerie 

connu sous le nom de « soxhlet » a été mise en place. Il est admis que les méthodes 

de caractéri sation les plus adéquates sont cell es qui s ' approchent le plus de la réa lité 

du site à l' étude contenant les rés idus étudiés (Plante, 2007). Une méthode di te 

dynamique serai t la plus adéquate, évoluant constamment, et s imulant la réa li té d ' un 

rés idu en contact avec un aqui fère et les pluies. Une situatio n où l' eau perca le au 

travers de l' échantillon en cont inu ou qui alterne avec de l' ai r, de l' air humi difié et de 

l'eau légèrement acidi fiée est ce qui se rapproche le plus de la météo ri sati on naturell e. 

Les techniques les plus appropriées à nos yeux seraient cell es de la cellule d ' humidi té 

(Morin et Hutt, 1997) et des cellules de mini-altération (Cruz et al., 200 1 ). Cependa nt, 

ces méthodes utili sent un laps de temps de l' ordre de l' année, ce qui ne no us 

permettait pas, dans le cadre d ' une maîtrise, de les tester dans le but de pouvo ir 

présenter les résultats obtenus selon 1 ' échéancier. Une méthode avancée par Pl ante 

(2007) permet néanmoins de tester les paramètres dans une pé ri ode plus co u1te, mais 

est considérée plus agressive. Cette technique a le défaut de négli ger f01t ement les 

complexes li és aux carbonates étant donné que l'eau de li xiv iation so it chaude et donc 

que la solubili té des carbonates soit inférieure à la réa li té. C ' est probablement le seul 

bémol maj eur à appo1ter à la méthode, pui sque les carbonates ont un f01t pouvo ir 

tampon et devraient généralement être bi en représentés à l' intéri eur de rés idus neutres 

à basiques de leur nature basique. La fi gure 3-1 illustre le montage employé pour les 

extractions au soxhlet. 
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Ea u F roide 

) 

Figure 4-1 -Montage extraction Soxhlet 

La méthode de cette technique de lixiviation consistait simplement à avoir un 

réservoir d 'eau, chauffée en continu, s'évaporant et condensant à l' a ide d ' un 

refroid isseur et percolant a u travers de l'échantillon à l' étude, faisant en sotte que la 

même eau circule continuellement dans le même échantillon (Sullivan et Sobek, 

1982). Le matériel nécessa ire à la conduite de cette expéri ence était constitué d ' un 

refroidisseur, d ' un réacteur soxhlet, d' un réservoir (erl enmeyer) et d ' une pl aque 

chauffante. 

Dans le cadre de la mise sur pied de la méthode utili sant le réacteur soxhlet 

(Sullivan et Sobek, 1982), 7 paramètres physico-chimiques ont été suivi s ainsi que la 

concentration de différents métau . es résidus utili és sont ceux provenant de la 

mine de cuivre Gaspé de Murdochville, Qc, tel qu 'énoncé précédemment. Le but de 

cette pattie est de tester une méthode étant soi-disant plus adaptée pour les résidus 
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miniers ayant un compo1tement neutre à bas ique, cadre dans lequel les rés idus de 

Murdochville entrent. 

Les paramètres phys ico-chimiques qui ont été suivis lors de cette expérience 

sont le potentiel d'oxydoréduction (Eh en dY à des fins de formatage), le pH , la 

conductivité électrique (en mS/cm2
), la salinité et l'oxygène dissous (en mg/L). Le 

tableau 4-1 regroupe les données mesurées. Divers paramètres ont été mesurés à 

l'adsorption atomique, mais aucuns métaux n'ont été extraits. La fi gure 3-2 illustre 

l'évolution des paramètres physicochimiques du rés idu minier de Murdochvil le, 

notamment l' augmentation rapide du pH , la diminution rapide du Eh et 

l' augmentation tardive de la salinité et de la conductivité. 

l O 
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Figure 4-2- Mesures physicochimiques de l'extraction au sox hlet 
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Tableau 4-1 - Mesures physicochimiq ues de l'expérience d 'extraction au soxhlet 

Temps (h) Oxygène dissous (mg/L) eH (dV) pH Salinité Conductivité électrique (mS/cm2
) 

0 0 0 0,2 1,02 5 
------!-··-··-··-·--···-·--······-·-··--·-··-···-········-· ··•·· ·········-·-···-··- ···-··········- . ·---·····-·····- ·······-·---·-·-----··---·-····-··-····--·-·-··· 
1 0,13 -1,48 9,5 0,01 0,195 
------!-·······------······-····-··-··- ····-·· ··---··--- ..... _ .... _._ ·-·--····-······- ·-····-·-···-··-·--·-----········-
2 0,1 -1,5 9,53 0,01 0,201 
------!··--·-·---·-·········-----··-·····--·-··- .............. ·--·-··--····-· ····-······--····· ·--·····- .... ·-·---······ ... ·-----····----·-·--·-·--·· 
5 0,1 -1,51 9,6 0,02 0,205 

···-·····-·-···-·-· -~ .. ·-·--.. ·---------·· ··········---·-·· ··- ···-----··-······ 
48 0,025 -1,65 9,96 0,4 1,195 
-----1-----'---------·-· ··-- ··--·- . 
96 0,08 -1,05 8,95 0,4 
----!······----·····-··-···-·-·-······-·-------·-· ···-·---- -·-········-··-· 

0,405 

144 0,04 -1,45 9,8 0,5 1,405 
------+--·····--·--·--·---·--- ... -··--··-· ·---- -··--· _. _____ ...:__ ____ _ 
192 0,04 -1,25 9,3 0,2 0,82 

4.2 R ésidus miniers et drainage minier acide et basique 

4.2. 1 Résidus miniers de Murdochville 

Tableau 4-2- Concentrations élémentaires solides résidus miniers de Murdochville 

Élément 0 Si Ca Fe Al K Mg s Na F 

Concentration (rn%) 46 2 8,9 11,6 5,04 2,8 1,9 1,7 0,7 0,4 0,4 
-

Élément Mo Cl Cr c Zn Sr w Zr Rb Ni 
--

Concentration (m%) 0,02 0 ,02 0,018 0,016 0,014 0,012 0,009 0,008 0,007 0,003 
-

Total 99,97 

Les résidus miniers provenant de Murdochville ont été soumis à divers tests 

de caractérisation, dont des lixiviations à l'eau, SPLP, TCLP ainsi qu ' une extraction 

des métaux totaux. L ' absence cettaine de matière organique des résidus miniers 

rendait l' uti li sation d' une extraction au peroxyde d' hydrogène inutile. Le tab leau 3-1 

illustre les données utilisées à la figure 3-2 et le tableau 3-2 illustre la composition 

chimique du rési du minier de Murdochville à l' état solide au ORX. 
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Avec les données compilées, il est poss ible de comparer la spéciation de 

divers métaux se lon les traitements effectués. Des analyses ont été condu ites de façon 

complète sur le cuivre, le z inc, le plomb et l'a rsenic. Les teneurs en arsenic de ces 

lixiv iations sont surprenantes étant donné qu ' il est connu que les résidus miniers de 

Murdochville contenaient par le passé au-delà de 1000 ppm d ' arseni c (Wang et 

Mu ll igan, 2006). La fi gure 3-3 illustre les résultats des essa is de li xiviati on sur le 

rés idu minier de Murdochvill e. 
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Figure 4-3- Concentrations en C u, Zn, Pb et As des résidus miniers de Murdochvi lle 

4.2.2 Drainage minier basique 

Contrai rement au drainage minier acide qu i est li é à la présence de sul fures, 

principalement de pyrite (FeS2) , le dra inage mi nier neutre à basique uti li se la 

présence de carbonates et d ' ions ammoniums. La présence de carbonates a pour effet 

de tamponner le résidu, et de l' amener à des pH avo isinant les 8 - 8,5. L' impact d ' un 

tel pH est que la mobi lité des métaux est généralement fonction du pH. La majorité 

des métaux sont beaucoup plus mobiles en milieu acide et oxydant. Le potentie l 
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d'oxydoréduction contrôle les liens avec la matière organique. Plusieurs métaux ont 

tendance à se lier f01tement avec la matière organique, notamment le plomb. Le 

drainage minier bas ique présente généralement une problématique moins dangereuse 

que le drainage minier acide. 

Certains éléments, tels que le sélénium, sont plus mobil es en milieu bas ique. Le 

sélénium étant néanmoins un oligo-élément, sa dangerosité est atténuée par rappo1t à 

des éléments mobil es en milieu acide tels que le plomb et le cadmium. Le pH étant lié 

au potentiel d' oxydoréduction, la spéciation des espèces peut varier dans un tel 

contexte et ce1tains éléments, tels que l' arsenic, sont plus toxiques à divers degrés 

d'oxydation. Notamment, à son degré d'oxydation maximal, l'arsenic est sous la 

forme As(IV) : sa forme la moins toxique (Drobna et al. , 2003), mais la plus mobile. 

En milieu bas ique, l'arsenic tend vers la forme As(lll ): la fo rme commune la plus 

toxique. L'arsenic est encore plus toxique lorsque sa valence est nulle, par contre 

cette forme n'est rencontrée que très rarement. On rencontre parfois l'arseni c à l'état 

natif dans les roches. 


