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RESUME

Les estuaires et les eaux cotiéres de 1’Ile-du-Prince-Edouard (IPE) constituent un milieu de vie aquatique
d’une grande richesse et font 1’objet d’impacts négatifs issus des rivieres des bassins versants adjacents.
La problématique liée a ’augmentation de la turbidité de 1’eau par des sédiments en suspension est un de
ces impacts majeurs dans les rivieres des bassins versants a vocation agricole. Les sols de I'IPE étant
extrémement sensibles a 1’érosion hydrique, les travaux antérieurs ont reconnu que les pertes en sol
agricole représentent un grand défi environnemental a long terme pour les agriculteurs. Les travaux qui
composent cette theése proposent une méthodologie qui s’inscrit dans un processus permettant d’outiller
les gestionnaires des bassins versants de I'IPE avec de meilleures méthodes de surveillance de la
concentration des sédiments en suspension (CSS) et d’estimation des CSS. De plus, ces outils pourront
permettent la prévision de I’impact de la mise en ceuvre des pratiques bénéfiques pour la réduction des
flux sédimentaires dans les riviéres. Des instruments basés sur le principe de rétrodiffusion optique et de
rétrodiffusion acoustique ont été utilisés pour les mesures indirectes des CSS dans les riviéres. Le
potentiel d’utilisation d’un profileur acoustique de vitesse par effet Doppler (ADCP) comme outil
alternatif pour faire le suivi en continu des sédiments en suspension dans une riviéere a forte concentration
sédimentaire comparativement a [’utilisation d’une sonde a turbidité a été démontré pour un bassin
versant agricole (premier article). Dans un deuxiéme temps, un modéle empirique basé sur un systeme
d’inférence neuro-flou adaptatif pour 1’estimation des CSS dans de multiples riviéres a été développé en
incorporant une variable caractérisant la vulnérabilité du bassin versant a I’érosion hydrique appelée
‘Watershed Vulnerability Index’ avec d’autres variables d’entrées plus classiques (deuxi¢éme article).
L’inclusion de cette variable permettant de tenir compte du caractere dynamique des facteurs liés a la
vulnérabilité des sols, & 1’érosion hydrique ainsi que de ’occupation et de ['utilisation du territoire a
permis d’améliorer la capacité prédictive du modele ANFIS pour les CSS. Le potentiel d’utilisation de ce
modeéle empirique ANFIS dans un cadre de gestion des pratiques agricoles a été testé avec succés pour la
réduction de la charge sédimentaire en fonction de la largeur de la bande riveraine dans un bassin versant
(troisieme article). Le modéle déterministe SWAT a été appliqué pour fin de comparaison avec le modéle
ANFIS et une largeur efficace de la bande riveraine a été estimée pour un bassin versant pour la réduction

maximale possible de la charge sédimentaire pour les deux modeéles.

Mots-clés : Agriculture, Turbidité, Sédiments en Supension, ADCP, ANFIS, SWAT, Bande

Riveraine.



ABSTRACT

The estuaries and coastal waters of Prince Edward Island (PEI) are a rich aquatic environment and are
subject to negative impacts from rivers in adjacent watersheds. The problem related to the increase in
water turbidity by suspended sediments is one of these major impacts in the rivers of agricultural
watersheds. As PEI soils are extremely sensitive to water erosion, previous work has recognized that soil
losses represent a major long-term environmental challenge for farmers. The works contained in this
thesis propose a methodology that is part of a process to equip PEI watershed managers with better
methods for monitoring suspended sediment concentrations (SSC), for estimating SSC, as well as
planning the support practices for sediment load reduction in rivers. Monitoring instruments based on the
principles of optical backscatter and acoustic backscatter were used for SSC indirect measurements in
rivers. The potential of using an Acoustic Doppler Current Profiler (ADCP) as an alternative tool for
continuous monitoring of suspended sediments in a river with high sediment concentration compared to
the use of a turbidity probe has been demonstrated for an agricultural watershed (first article). Secondly,
an Adaptive Neuro-Fuzzy Inference System (ANFIS) for SSC estimation in multiple rivers was
developed, with the inclusion of a variable that accounts for the watershed vulnerability to water erosion
called 'Watershed Vulnerability Index' in addition to other more classical input variables (second article).
The inclusion of this variable that takes into account the dynamic nature of factors related to soil
vulnerability to water erosion as well as land use has improved the predictive capacity of the ANFIS
model for SSC. The potential use of this empirical ANFIS model in a management framework of
agricultural practices was successfully tested for the reduction of the sediment load according to the width
of the riparian buffer strip in a watershed. A deterministic model, SWAT, was also implemented for
comparison and an effective buffer strip width was estimated for the maximum possible reduction of

sediment loads for both models (third article).

Keywords : Agriculture, Turbidity, Suspended Sediment, ADCP, ANFIS, SWAT, Riparian Strip
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1 INTRODUCTION

Le maintien de la qualité de I'eau des cours d’eau est I'un des défis environnementaux
auquel les gestionnaires des ressources hydriques doivent faire face. La problématique liée a
'augmentation de la turbidité de I'eau des riviéres par des sédiments en suspension est un de
ces défis, en particulier dans les cours d’eau des bassins versants a vocation agricole. La
caractérisation et la modélisation de la dynamique de production et d’acheminement des
sédiments en suspension dans les cours d’eau restent fondamentales pour une gestion
optimale, & moyen et a long terme, des risques liés aux flux sédimentaires en suspension.
L’estimation de la concentration des sédiments en suspension (CSS) est trés utile pour
quantifier I'influence des activités anthropiques sur le régime sédimentaire d’un cours d’eau et
conséquemment, sur la qualité de I'eau.

Pour étudier la dynamique des sédiments en suspension, il est primordial d'entreprendre
des mesures de sédiments pour acquérir des données représentatives. Les capteurs de
turbidité et les profileurs acoustiques a effet Doppler sont de plus en plus utilisés comme outils
de mesure indirecte des CSS et constituent des moyens de surveillance de la variation de la
CSS les plus prometteurs (Gartner, 2004; Kostaschuk et al., 2005; Ghaffari et al., 2011). Les
défis reliés a leur calibration ne manquent pas et le choix d’utilisation de I'un ou I'autre comme
outil approprié de suivi en continu requiert une étude comparative basée sur I'échantillonnage in
situ (Walling & Fang, 2003; Minella et al., 2008). Néanmoins, il serait trés colteux de faire un
suivi en continu de la CSS sur I'ensemble des bassins versants a vocation agricole. Pour faire
face a ce défi, une solution économique consiste a doter les gestionnaires de ces bassins d’un
outil de modélisation de la CSS a partir d’intrants hydrométéorologiques et des caractéristiques
du bassin versant.

Les processus hydrologiques et/ou hydrauliques reliés a la génération et au transport des
sédiments en suspension sont complexes et leur modélisation est basée souvent sur des
approches déterministes plus ou moins conceptuelles et/ou statistiques (Hould-Gosselin et al.,
2016; van Vliet et al., 2016; Romano et al., 2018). Le co(t prohibitif lié a I'échantillonnage
continu a grande échelle des sédiments en suspension appelle a recourir a la modélisation pour
mieux quantifier les interactions entre les différents processus en jeux et afin de pouvoir les
estimer. Le caractére hétérogéne des caractéristiques physiques d’un bassin versant, la nature
aléatoire de certains phénomenes mis en jeu et les relations non-linéaires entre les variables
dans les processus d’acheminement des sédiments en suspension vers I'exutoire, nécessitent

une mise en place doutils de modélisation basés sur une approche statistique non-



paramétrique ou une approche déterministe physique semi-distribuée. Des modeles
déterministes ou statistiques pour l'estimation de la concentration et/ou de la charge
sédimentaire en suspension ont été développés au cours des derniéres décennies avec des
avantages et des inconvénients. Les modéles empiriques simples basés sur I'établissement des
courbes de tarage en sédiments (relation débit-CSS) sont couramment utilisés. Malgré une
large application des courbes de tarage en sédiments, il a été démontré que cette méthode est
souvent inexacte pour I'estimation de la CSS en raison de problémes de biais (Gao, 2008). Des
approches statistiques plus sophistiquées, en particulier des modéles non-paramétriques, ont
montré un grand potentiel et peuvent fournir de meilleures estimations de la CSS que les
courbes de tarages en sédiments, en tenant compte de variables prédictives autres que le débit
(Mailhot et al., 2008). Malgré que le développement de ces modeéles soit relativement peu
couteux, une lacune importante de ces approches est liée a leur incapacité a pouvoir tenir
compte des différentes pratiques de gestion qui peuvent évoluer dans le temps, comme par
exemple, les pratiques agricoles (Hamaamin et al., 2016). De plus, la majorité des modéles
statistiques de CSS sont le plus souvent calibrés et utilisés a un seul site, sur une seule riviére.
Quant aux modéles déterministes distribués basés sur les formules empiriques, ils nécessitent
plus de données en entrée et un effort supplémentaire pour la mise en ceuvre en raison d’un
nombre important des paramétres a calibrer. Malgré le fait que le développement d’'un modéle
déterministe distribué reste fastidieux, ces modeles peuvent tenir compte des différentes

pratiques de gestion associées a I'utilisation du territoire.

Le but de la thése est de développer/adapter et valider 'adéquation d’outils permettant de
caractériser et modéliser la variabilité du flux sédimentaire en suspension dans certaines
rivieres plus ou moins impactées par I'agriculture de I'lle-du-Prince-Edouard dans un cadre
comparatif. Cette thése se divise en deux parties principales. La premiére partie présente la
synthese des travaux effectués pendant ce projet. Elle présente successivement et de facon
succincte le contexte, la revue de littérature, la problématique et les objectifs de recherche et la
synthese des analyses et résultats. La seconde partie de la thése présente les trois articles

rédigés dans le cadre des travaux de recherche.



2 REVUE DE LA LITTERATURE

2.1Production et transport des particules sédimentaires dans un bassin
versant

Les sédiments que I'on observe a I'exutoire d’'un bassin versant proviennent de I'érosion des
versants et du lit ou des berges de la riviére. Les principaux agents moteurs de I'érosion des
sols sont la pluie et le ruissellement (Moss et al., 1979; Nord, 2006). Sous I'action de I'énergie
cinétique des gouttes de pluie, les agrégats de sol peuvent étre fragmentés et transportés
radialement autour des points d’'impact (Jomaa et al., 2012). Le taux de détachement de sol
sous I'impact des gouttes de pluie ou la capacité érosive de la pluie dépend du substrat et de la
taille, de lintensité et de la vitesse des gouttes de pluie (Kinnell, 2005; Rienzi et al., 2013). Le
détachement et le transport des sédiments par ruissellement sont influencés par la turbulence
de I'écoulement, la vitesse et la hauteur de I'écoulement (Giménez & Govers, 2002). Ces trois
facteurs sont liés généralement a l'intensité et au volume de la pluie, a la pente et a la rugosité
du sol. Le ruissellement de surface apparait sur un versant lorsque lintensité de la pluie
dépasse la capacité d’infiltration du sol. La sédimentation des particules fines sur le versant
sous l'effet de I'action du «splash» et du ruissellement peut générer la formation d’une croute de
battance qui entraine une diminution du taux d’infiltration (Le Bissonnais et al.,, 2005). Les
cycles gel/dégel favorisent la dégradation du sol par fragmentation durant I'hiver, ce qui peut
engendrer une forte érosion par la pluie et la fonte des neiges pour le printemps (Bryan, 2000;
Wang et al., 2013).

Le transport sédimentaire en riviere s’effectue par deux modes principaux a savoir le
charriage de fond et la suspension (Graf & Altinakar, 2000). Le charriage de fond est le
transport des sédiments grossiers qui s’effectue par roulement, glissement ou saltation le long
de la surface du lit. Le transport en suspension est constitué de sédiments fins (argiles,
colloides et limons) dont la petite taille et la faible densité leur permettent, sous force de la
turbulence, de se déplacer en demeurant dans la colonne d’eau. Le charriage de fond dépend
essentiellement de I'équilibre entre la capacité de transport et la quantité des sédiments
disponibles. Le transport en suspension est essentiellement influencé par la turbulence de
I'écoulement et la vitesse de sédimentation. Le rapport entre la vitesse de cisaillement et la
vitesse de sédimentation sert souvent d’indicateur pour linitiation de I'un ou l'autre mode

transport (Graf & Altinakar, 2000). Un diagramme expérimental de Hjulstrom (1935) permet de
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déterminer les processus prédominants, a savoir I'érosion, dépbt ou transport dans une riviere

en fonction de la vitesse du courant et de la taille des particules sédimentaires (Figure 2-1).

1000

érosion

w
£ 100—
S
=
o
3
S 10— i
S ’ . .
9 transport sédimentation
2 |
g
£ 3 g
2 = g = 8
@ i L = (=] o
03 = 1 T T T
0,001 0,01 0,1 1 10 100 1000

diameétre des grains (mm)

Figure 2-1 Courbe de Hjulstrom (1935) décrivant le transport particules sédimentaires en fonction de leur
diametre et de la vitesse d’écoulement.

Le dépdt de sédiments se produit lorsque de la force de traction est inférieure a la vitesse de
sédimentation, les tourbillons du fond ne sont plus assez puissants pour maintenir les particules
en suspension. L’érosion des sédiments commence quand la contrainte de frottement du lit
devient supérieure a la contrainte critique de cisaillement. La déposition dépend non seulement
de la taille de sédiments mais d’autres facteurs telles que la contrainte de cisaillement, la
turbulence, la vitesse de sédimentation, la profondeur de I'écoulement et la nature des
sédiments (Mehta et al., 1989). Le taux d’érosion peut dépendre d’un certain nombre de
facteurs dont: le type de sédiments, la morphologie du lit, I'historique des dépéts, I'état

physique et chimique des sédiments (Ariathurai & Arulanandan, 1978; Mehta et al., 1989).

2.2Variabilité spatio-temporelle de la charge sédimentaire en suspension

Le transport de sédiments est un processus complexe de par sa discontinuité au niveau de
sa variabilité spatiale et dans le temps. Le régime sédimentaire d'une riviére est souvent

caractérisé par une variation non linéaire et épisodique et dépend de la quantité de sédiments



disponible a la source c.-a-d. sur les versants et la capacité du cours d’eau a transporter ces
sédiments (Gordon et al., 2004; Wohl et al.,, 2015). La quantité de sédiments générés par
I'érosion hydrique dépend d’un certain nombre de facteurs associés aux processus hydro-
météorologiques, aux caractéristiques de sol et a l'utilisation du territoire pouvant varier d’'une
région a lautre (Meybeck et al., 2003; Restrepo et al., 2006). Les activités anthropiques
peuvent jouer un réle prépondérant dans la variation du régime sédimentaire d’'une riviére avec
comme conséquence l'altération de ses aspects géomorphologiques et écologiques (Gordon et
al.,, 2004). Le changement des conditions hydrodynamiques peuvent engendrer des
phénoménes de dépbt /resuspension de sédiments d’'un moment a 'autre ou d’'un point a l'autre
dans un cours d'eau (Seeger et al., 2004; Zonta et al., 2005). Ces phénomeénes de
dépbt/resuspension de sédiments sur les versants ou dans le lit de la riviere sont responsables
en partie des boucles d’hystérése souvent observées dans la relation entre la concentration en
sédiments et le débit. La boucle d’hystérése horaire s’observe quand le pic de concentration en
sédiments se produit avant le pic de débit et elle peut étre expliquée par une production rapide
de sédiments (Lenzi et al., 2003; Aich et al., 2014). Si le pic de concentration en sédiment se
produit aprés le pic débit, on observe une boucle d’hystérése antihoraire qui peut étre expliquée
par l'arrivée tardive a I'exutoire des sédiments provenant des versants (Chikita et al., 2002;
Eder et al., 2010).

2.3Modélisation statistique de la concentration de solides en suspension.

231 Les modéles paramétriques

Les modéles de CSS paramétriqgues sont basés principalement sur les méthodes de
régressions usuelles. Il s’agit de la courbe de tarage sédimentaire basée sur une régression
simple entre le débit et la CSS ou de la régression multiple quand d’autres variables sont
considérées. La méthode de la courbe de tarage sédimentaire ou «Sediment Rating Curve» est
basée sur une régression simple non linéaire, permettant d’estimer la CSS en fonction du débit
(Dodds & Whiles, 2004). Ce modele est couramment utilisé pour sa simplicité et peut présenter
des problémes de biais malgré les améliorations correctives de la relation (Horowitz, 2003; Gao,
2008). L’inefficacité fréquente de la méthode peut s’expliquer par la variabilité des CSS qui
dépend non seulement du débit mais aussi des facteurs de génération des sédiments (Collins &
Walling, 2004; Gao, 2008).

La méthode de régression multiple permet de trouver la relation entre la CSS en fonction du

débit et d’'autres variables explicatives (Mailhot et al., 2008) liées aux caractéristiques



physiographiques du bassin versant (topographie, utilisation du sol, superficie du bassin,...) et
météorologiques (précipitation, température,...). Le choix de l'une ou l'autre de ces variables
dépend de la contribution de celles-ci a la variance expliquée pour la CSS. L’aspect important

de la démarche porte généralement sur le choix d’'une méthode linéaire ou non linéaire.

2.3.2 Les modeles non paramétriques

Les modéles non paramétrigues qui sont plus couramment utilisés dans la modélisation des
CSS sont les réseaux de neurones artificiels, le systéme d’inférence floue et le systéme
d’inférence neuro-flou adaptatif (ANFIS «Adaptative Neuro-Fuzzy Inference System»). Le
réseau de neurones artificiels est un ensemble de neurones formels dont la structure s’inspire
du réseau de neurones biologiques du cerveau humain (McCulloch & Pitts, 1943). Un neurone
formel est un opérateur mathématique qui possede : plusieurs entrées et une sortie, une
fonction d’entrée pour le prétraitement des données, une fonction d’activation définissant I'état
interne du neurone par rapport a son entrée totale et une fonction de sortie permettant de
calculer la sortie du neurone. Chaque neurone regoit du réseau les signaux qui lui sont transmis
et pondérés. Le poids de la connexion est réadapté progressivement aux conditions souhaitées
durant la phase de 'apprentissage (Singh et al, 2012). |l existe trois types d’apprentissage pour
les réseaux de neurones artificiels dont I'apprentissage supervisé, I'apprentissage non
supervisé et I'apprentissage renforcé. L’apprentissage supervisé se fait en introduisant des
couples d’entrées et leurs sorties désirées. La performance du réseau est par conséquent
évaluée a 'aide d’'un critére a optimiser. La réadaptation des poids pour ce type d’apprentissage
peut se faire de deux maniéres : soit au passage de chaque exemple avec la méthode dite
«Data Adaptive Learning », soit aprés le passage de tous les exemples avec la méthode dite «
Block Adaptive Learning». La premiére méthode est sensible aux bruits par rapport a la
deuxieme méthode. Pour l'apprentissage non supervisé, la réadaptation des poids est
autonome et tient compte uniqguement des entrées des données (en capturant les similitudes ou
les différences), indépendamment de la sortie réellement observée. Quant a I'apprentissage
renforcé, le réseau doit apprendre la relation entre les intrants et la variable a la sortie du
réseau a l'aide d’une estimation de I'erreur du modéle ou du rapport échec/succés. Le réseau
tend pour ce type d’apprentissage a maximiser un indice de performance ou signal de
renforcement qui lui est fourni. Les réseaux de neurones sont de plus en plus utilisés dans
applications de modélisation hydrologique, particulierement pour traiter la prédiction de la CSS
(Cigizoglu, 2004; Nour et al., 2006). Malgré leur utilisation accrue dans la modélisation

hydrologique, généralement motivée par leur habilité & capturer les relations cachées dans les



données a l'aide des algorithmes d’optimisations, les réseaux de neurones tendent a étre des

modeles a boites noires difficiles a interpréter (Haykin, 1999; Rajaee et al., 2009).

La logique floue a été introduite par Zadeh (1965), qui a aussi proposé le concept de
variables linguistiques (Zadeh, 1975) pour représenter et manipuler les données ou les
informations en tenant compte de [lincertitude. L'ensemble flou repose sur la notion
d’appartenance partielle. Par exemple, chaque élément X peut ne pas appartenir a 'ensemble
flou A ou appartenir un peu, assez, fortement ou totalement a I'ensemble flou A. Pour un
ensemble booléen classique, I'appartenance a un ensemble ne peut avoir que la valeur 1 ou
valeur 0, alors que le degré d’appartenance pour un ensemble flou varie entre ces deux valeurs.
Conséquemment, une valeur d’une variable donnée peut étre décrite comme appartenant

partiellement a plus d’un ensemble flou, simultanément.

Un systeme d’inférence flou est une représentation théorique d’un processus en fonction
des variables floues, des regles et des méthodes qui définissent la relation entre les entrées et
les sorties d’'un modéle (Guillaume & Charnomordic, 2013). Il existe deux facons de générer les
régles floues qui décrivent le systéme a modéliser, & savoir une approche basée sur les
connaissances de I'Expert sur le systtme a modéliser ou une approche basée sur 'analyse des
données existantes. Ces deux approches peuvent étre combinées. Si les processus
prépondérants d’'un systéeme sont mal connus, 'approche basée sur I'analyse des corrélations
entre les données d’entrées et de sorties d’'un modéle est plus pratique pour générer les régles
floues. Le choix du type de fonction d’appartenance est déterminé par I'Expert, dépendamment
des critéres de convergence, de rapidité et de simplicité. Les fonctions d’appartenance usuelles
(Godjevac, 1999) peuvent étre triangulaires, trapézoidales, gaussiennes ou sigmoides. Deux
systemes d’inférence sont couramment utilisés a savoir le systéme d’inférence de Mamdani ou
les variables d’entrées et de sorties sont floues (Mamdani, 1977) et le systeme d’inférence de
Takagi-Sugeno ou la variable de sortie s’exprime comme une combinaison linéaire des
variables d’entrées (Takagi & Sugeno, 1985). La logique floue a été utilisée avec succés dans
la modélisation hydrologique et en particulier pour I'estimation de la CSS dans ces derniéres
années (Tayfur et al., 2003; Kisi, 2004; Kisi et al., 2009).

Le systéeme d’Inférence Neuro-flou adaptatif «ANFIS», introduit pour la premiére fois par
Jang (1993), est une structure en réseaux basé sur le systéme d’inférence de type Takagi-
Sugeno (Takagi et Sugeno, 1985) et qui combine les réseaux de neurones artificiels et la
logique floue. Le systéme d’inférence neuro-flou adaptatif «<ANFIS » est de plus en plus utilisé

dans les applications de modélisation hydrologique et montre de meilleures performances par



rapport a d’autres méthodes utilisant I'intelligence artificielle. Nous citons quelques exemples

d’applications dans le paragraphe suivant.

Kisi (2005) a étudié la relation entre le débit et la CSS pour deux stations (la station située a
El Jagual sur la riviere Quebrada Blanca et la station située prés de Juncos (Puerto Rico,
U.S.A) sur la riviere Rio Valenciano opérées par le «U.S. Geological Survey» en utilisant les
systemes neuro-flous adaptatifs, les réseaux de neurones artificiels, les courbes de tarage en
sédiments et la régression multiple. La comparaison des résultats a montré que le modéle
neuro-flou donne de meilleures estimations par rapport aux autres méthodes. Rajaee et al.
(2009) ont utilisé les réseaux de neurones et modéles neuro-flous adaptatifs, les modéles de
régression multiple et les courbes de tarage en sédiments pour estimer la concentration
journaliere des sédiments en suspension dans les riviéres «Little Black River» (dans I'Etat de
Michigan) et «Salt River» (dans I'Etat d’Arizona) aux U.S.A. lls ont constaté que les résultats
pour les réseaux de neurones artificiels et des modéles neuro-flous adaptatifs sont tres proches
des résultats d’observations comparativement a d’autres méthodes utilisées. Kisi et al. (2009)
ont appliqué le systéme ANFIS pour étudier sa précision pour estimer la concentration des
sédiments en suspension en fonction des débits et ont comparé les résultats avec ceux de
réseaux de neurones artificielles et des courbes de tarage en sédiments a partir des données
mensuelles de deux stations, Kuylus et Salur Koéprusil, dans le bassin Kizilirmak en Turquie.
Les résultats de la comparaison ont montré que les modéles neuro-flous adaptatifs peuvent étre
utilisés avec succés pour I'estimation mensuelle de sédiments en suspension. Salajegheh et al.
(2011) ont appliqué la logique floue et le systéme de réseaux de neurones multi-perceptron et le
systéme neuro-flou adaptatif pour estimer la concentration des sédiments en suspension dans

le bassin versant de «Brandywine Creek» (Pennsylvanie, U.S.A).

2.4Modélisation déterministe de la charge sédimentaire en suspension

241 Modeles empiriques conceptuels

Les formules empiriques conceptuelles mises au point pour le calcul d’érosion sédimentaire
ont été dérivées principalement sur la base des variables explicatives relatives aux trois
grandes catégories de facteurs a savoir les facteurs hydro-climatiques, morphologiques et
lithologiques (De Vente & Poesen, 2005). Les facteurs hydro-climatiques englobent les
variables telles que le type de climat, le débit, les précipitations et la température. Les facteurs
morphologiques comprennent les variables telles que I'aire du bassin versant, la pente et la

longueur du bassin versant, la pente et la longueur linéaire de la riviere. Les facteurs



lithologiques comprennent essentiellement les variables telles que la géologie, la structure
pédologique des sols, la composition granulométrique des sols, la couverture ou I'utilisation des
sols. La plupart de ces formules empiriques sont adaptées et incorporées dans les modeles

hydrologiques distribués au niveau des modules de transport sédimentaire.

Meyer et Wischmeier (1969) ont mis au point une formule empirique permettant d’exprimer le
taux d’érosion a l'échelle de I'événement. Ce modéle quantifie I'érosion totale comme un
processus résultant du «splash» et du ruissellement. Le taux de détachement des particules est
exprimé en fonction d’un coefficient relatif & 'occupation du sol, d’'un indice d’érosion, de

l'intensité de la pluie, de la pente du bassin versant et du débit de ruissellement.

Ludwig et Probst (1998) ont proposé une formule empirique issue d’une analyse de corrélation
entre le flux des sédiments en suspension et les variables hydro-climatiques, lithologiques,
pédologiques, morphologiques et biologiques a partir de 58 bassins versants variés. La
formulation retenue permet de quantifier le flux sédimentaire spécifique d’'un bassin versant en
fonction de la pente, du débit et d'un paramétre permettant de tenir compte la variabilité

saisonniére (Ludwig & Probst, 1998).

L’équation universelle de pertes de sol ou USLE (Wischmeier & Smith, 1978) est une formule
empirique d’érosion couramment utilisée permettant de quantifier la perte en sol en fonction des
paramétres hydro-climatiques ainsi que des caractéristiques du bassin versant tels que la
topographie, du type du sol, de la couverture du sol et de pratiques de gestion culturales. Mise
au point par Wischemeir et Smith en 1978, sa forme initiale exprime le taux de perte annuel en
sol comme le produit des facteurs d’érosivité des pluies, d’érodabilité du sol, d’inclinaison et de
la longueur de la pente, de couverture végétale et ceux liés aux pratiques de gestion et de
soutien cultural. Pour tenir compte de la variation saisonniére des processus et de la relation
pluie-ruissellement, des modifications ont étés apportées a la forme initiale de 'USLE, donnant

ainsi naissance a d’autres variantes tels que RUSLE ou MUSLE (Kinnell & Risse, 1998).

Des modéles hydrologiques informatiques qui utilisent I'équation universelle de pertes
de sol ou ses variantes pour leur module d’érosion et de transport des sédiments a I'échelle du
bassin versant ont été développés dans ces dernieres décennies. Dans le paragraphe suivant,
nous citons trois modeéles utilisant ces différentes variantes équation de types USLE pour leur

module d’érosion :

- Le modéle ANSWERS (Beasley & Huggins 1981) calcule le taux de détachement des

particules sédimentaires en faction de l'intensité des précipitations et des facteurs de I'équation
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universelle de perte des sols (« USLE»). L’équation modifiee de Yalin (1992) est utilisée pour le
transport et la déposition de sédiments sur les versants. Le transport en riviere n’est pas pris en

compte pour ce modéle.

- Le modéle AnnAGNPS (Young et al., 1989) utilise I'équation révisée de pertes de sol
(«RUSLE») pour calculer le taux d’érosion généré dans les rigoles et sur les versants. Le calcul
de la déposition est basé sur la distribution de la granulométrie des sédiments et de la vitesse
de sédimentation. Le transport en riviére est déterminé a l'aide de I'équation modifiée d’Einstein
(1950) tandis que la capacité de transport de I'écoulement est évaluée a 'aide de I'équation de
Bagnold (1980). La limitation de ce modéle réside dans le fait que I'équation RUSLE ne tient

pas compte de la précipitation nette qui génere les ruissellements.

- Le modéle SWAT «Soil and Water Assessment Tool» (Neitsch et al., 2011) utilise I'équation
universelle modifiée de pertes de sol «kMUSLE» exprimée en fonction du volume ruisselé, de la
pointe de ruissellement et des facteurs de 'kUSLE». Le transport en riviere est basé sur le
concept de puissance de I'écoulement imaginé par Bagnold (1980) pour la dégradation du lit de
la riviére et le transport des sédiments. La dégradation est ajustée en fonction des facteurs de
I'«USLE» et le calcul de la déposition est basé sur la vitesse de sédimentation des particules. Il
permet d’estimer la concentration de sédiments en suspension a I'exutoire d’'un bassin versant
sur une base évenementielle. Ce modéle a démontré un grand potentiel dans la modélisation
hydrologique pour les bassins a vocation agricole eu égard des résultats de son application en
Amérique du Nord et ailleurs dans le monde (Douglas-Mankin et al., 2010). La revue de la
littérature disponible pour les applications de I'équation universelle modifiée des pertes
«MUSLE» de sol a I'échelle mondiale présentée par Sadeghi et al. (2013) souligne l'importance
de prendre en compte des conditions pour lesquelles le modéle a été originalement développé

afin d’avoir des résultats de méme ordre de grandeur.

2.4.2 Modéles orientés vers les processus physiques

Les modeéles orientés processus sont basés sur les équations qui décrivent en plus grand
détail les processus physiques liés a la mise en mouvement et au transport des sédiments. La
formulation de ces équations s’appuie principalement sur les lois de conservation de la masse,
de la quantité de mouvement et de I'énergie. Par exemple, le modéle distribué WEPP (Water
Erosion Prediction Project) orienté processus développé par le «United States Department of
Agriculture» permet de simuler les écoulements, I'érosion diffuse et I'érosion concentrée sur un

bassin versant (Flanagan et al., 1995). Le flux des sédiments est estimé a I'aide de I'équation
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de conservation de la masse des sédiments a partir du taux de détachement des particules
dans les rigoles et dans les inter-rigoles (Flanagan et al., 1995). Le taux de détachement dans
les rigoles s’exprime comme une fonction d’un certain nombre de facteurs dont : la capacité du
transport de I'écoulement, un parameétre d’érodabilité, la contrainte de cisaillement de
’écoulement et la contrainte limite, le taux de détachement. Le taux de détachement des
particules inter-rigoles est fonction de l'intensité de la pluie nette, du ruissellement diffus, d’'un
coefficient de transfert des sédiments (« Sediment Delivery Ratio»). La limitation de ce modéle
réside essentiellement dans la complication résultant de la multiplication des paramétres a caler
et la nécessité d’'une grande quantité de données spatialisées pour son utilisation a I'échelle
fine. Un grand effort de recherche a été aussi mis a contribution pour le développement des
modéles hydrologique orientés processus pour le transport des sédiments a I'échelle du bassin
versant en Amérique du Nord. On peut citer trois exemples : le modele DWSM «Dynamic Water
Simulation Model» (Borah et al., 2002) mise au point par ISWS (lllinois State Water Survey) en
lllinois et le modéle KINEROS «KINEmatic runoff and EROsion model» (Smith et al., 1995). Ces
modéles nécessitent une discrétisation spatiale du bassin versant et une représentation
mathématique laborieuse des processus. lls requiérent habituellement un grand nombre de

données en intrants et beaucoup de temps pour leur mise en ceuvre.
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3 SYNTHESE DES TRAVAUX DE LA RECHERCHE

3.1 Problématique et objectifs de la recherche

Les estuaires et les eaux cotiéres de I'lle-du-Prince-Edouard constituent un milieu de vie
aquatique d’'une grande richesse et subissent a la fois des contraintes issues des bassins
versants adjacents et du Golfe du St-Laurent. Plusieurs intervenants de I'environnement a I'lle-
du-Prince-Edouard  reconnaissent la dégradation croissante de leurs conditions
environnementales et les sédiments issus des activités agricoles intenses des bassins versants
sont parmi les contraintes majeures qui contribuent a la détérioration de I'état qualitatif de I'eau
de ces estuaires et eaux cétieres (Commission on land and local governance, 2009). Les
sédiments en suspension dans un cours d’eau augmentent la turbidité de I'eau et affectent
négativement la plupart des organismes aquatiques (Alabaster & Lloyd, 1980; Bruton, 1985;
Lisle & Lewis, 1992; Wood & Armitage, 1997). Des polluants ou des éléments toxiques pour
plusieurs espéces aquatiques tels que les composés azoteux, des hydrocarbures, des métaux
lourds ou des pesticides peuvent se fixer sur les particules sédimentaires en suspension et étre
transportés vers 'exutoire de la riviere (Ryan, 1991; Doeg & Koehn, 1994; Ashmore, 2000;
Tramblay et al., 2008).

Les sols de I'lle-du-Prince-Edouard sont extrémement sensibles a I'érosion hydrique et
les pertes en sol agricole ont été reconnues comme un grand défi environnemental a long terme
pour la province (PEI Department of Fisheries and Environment, 1996; Arsenault, 1997). Les
études sur I'évaluation des pertes en sol de I'lle-du-Prince-Edouard ont montré que le taux de
pertes peut atteindre des dizaines de tonnes par hectare et par an pour les terres cultivables
(Kachanoski, 1992; Kachanoski & Carter, 1999). Une étude sur la réduction du risque de
'érosion hydrique par application des techniques de pratique de soutien pour toutes les
provinces du canada sur la période de 1981 a 1991, a démontré que la province de I'lle-du-
Prince-Edouard accusait une augmentation de risque de 6% (Wall et al., 1995). Par ailleurs, il
existe actuellement peu de stations de jaugeage en continu de la CSS sur les rivieres de I'lle-
du-Prince-Edouard et les quelques données historiques disponibles ont été relevées

ponctuellement ou sur une courte période.

L’objectif principal de la thése est la caractérisation de la dynamique des flux
sédimentaires en suspension et le développement d’outil de prédiction de la CSS pour certaines
rivieres de Ile-du-Prince-Edouard avec bassins versants & plus ou moins grande vocation

agricole.
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Le but principal susmentionné de cette thése est atteint par le développement et I'atteinte

d’objectifs spécifiques. Ceux-ci incluent :

1) La caractérisation de la variabilité temporelle de la CSS. Cette caractérisation passe
dans un premier temps par une quantification a 'aide des outils de mesures appropriés
suivi d'une analyse statistique descriptive de ces données relevées. Plus précisément,
deux techniques de mesure sont comparées dans le cadre des travaux de cette these :
le turbidimétre optique et le profileur acoustique.

2) Le développement d’'un outii de modélisation des CSS généraliste. Cette étape
nécessite le développement d’un indice permettant d’adapter un modéle empirique a la

modélisation multi-basins et la prise en compte des caractéristiques d’utilisation du sol.

3) La comparaison de cette approche avec un modeéle déterministe (SWAT) et une
premiére application des deux modéles a une problématique de gestion: la
détermination de la largeur optimale de la bande riveraine sur un bassin versant

agricole.

Les hypothéses qui sont validées ainsi que les questions de la recherche pour cette these

s’énoncent ainsi :
Hypothése 1

Question : Les turbidimetres et les profileurs acoustiques Doppler sont-ils aussi performants I'un
que l'autre pour faire le suivi continu des sédiments en suspension dans les rivieres des bassins

versants agricoles?

Formulation de I'hypothése : La collecte des données par un profileur acoustique a effet
Doppler permet d’avoir une bonne intégration de la concentration moyenne observée des profils

verticaux des riviéres a forte concentration sédimentaire en suspension.
Hypothése 2

Question : Est-ce qu’'un modéle empirique adapté pour la prise en compte de l'utilisation des

terres agricoles peut étre appliqué pour une modélisation multi-bassin ?

Formulation de I'hypothése : un modéle statistique non paramétrique ANFIS guidé par les
données des prédicteurs pertinents permet d’avoir une bonne estimation de la concentration
des sédiments en suspension sur plusieurs bassins et serait un bon complément a un modéle

déterministe.
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Hypothése 3

Question: Est-ce qu'un modéle empirique peut-étre aussi performant qu’'un modéle

déterministe a base physique?

Formulation de I'hypothése : Un modeéle statistique empirique de type ANFIS peut performer
aussi bien que le modéle déterministe conceptuel a base physique SWAT pour I'estimation des
concentrations de solides en suspension et il peut étre utilisé pour des analyses de I'impact de

diverses largeurs de la bande tampon riveraine sur la réduction des charges sédimentaires.

3.2  Suivie en continu des CSS et caractérisation de leur variabilité temporelle

dans une riviere

Cette section présente la synthése des travaux qui ont été réalisés dans le cadre du
premier objectif de la thése et sont décrits en détails dans le chapitre 5 (Article 1). Le premier
objectif de la these visait a comparer deux méthodes indirectes de suivi en continu des CSS
dans une riviére et la caractérisation de leur variabilité temporelle en fonction d’autres variables
hydrométéorologiques. Pour réaliser cet objectif, le potentiel d’utilisation des appareils a effet
Doppler comme outil alternatif pour faire le suivi en continu des sédiments en suspension dans
les rivieres a forte concentration de solides en suspension comparativement a l'utilisation des
turbidimétres a été validé dans un premier temps. Une analyse des relations entre les CSS et
les variables hydrométéorologiques a permis par la suite de mettre en évidence les facteurs les

plus prépondérants dans la dynamique sédimentaire de la riviere.

3.21 Méthodologie

La riviere Dunk, une des plus importantes rivieres alluviales de I'lPE et drainant un
bassin versant a vocation agricole, a été sélectionnée pour cette étude. Un courantométre a
effet Doppler de type Sentinel V ADCP et ainsi qu’un turbidimétre YSI 6136 ont été déployés

pour faire le suivi en continu des CSS durant les périodes estivales de 2013 a 2016.

Un turbidimetre est un appareil qui donne la turbidité de I'eau en mesurant le voltage,
souvent transformée en unités de turbidité néphélométrique (NTU), a l'aide de la radiation infra-
rouge émise par I'appareil et rétrodiffsée par les particules sédimentaires en suspension. La
turbidité des eaux des rivieres, mesurée en NTU a l'aide du turbidimétre, a été par la suite
convertie en unité des CSS (en mg L™) a l'aide d’une courbe de calibration in situ élaborée pour
chaque instrument. Ainsi, la calibration du turbidimétre a été effectuée a I'aide du mélange

d’eau de la riviere et des sédiments de taille granulométrique inférieure ou égale a 63 microns
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sur les sites. A chaque mélange d’eau et de sédiments dans un bac, pour différentes dosages,
une lecture de la valeur de la turbidité en NTU a été enregistrée pour chaque échantillon. Les
échantillons pris sur les sites ont été filtrés, séchés et pesés au laboratoire. L’entretien

périodique du turbidimétre a permis de minimiser les effets d’accumulation d’un biofilm.

Pour 'ADCP, un profileur de maque Teledyne, modéle sentinel V a été déployé
concomitamment avec la sonde de turbidité. Un courantometre a effet Doppler ou ADCP permet
en effet de mesurer la vitesse de I'eau ainsi que lintensité de I'écho rétrodiffusé par les
particules en suspension et il a avantage de pouvoir échantillonner une colonne d’eau qu’une
sonde a turbidité. Une pompe a sédiments a été utilisée afin de larguer une eau turbide a débit
constant en amont de I'endroit ou il était ancré. Des échantillons a filtrer et des valeurs de NTU
a laide d’'une sonde de turbidité ont été pris instantanément immédiatement au-dessus de
'ADCP. La distance aveugle de 'ADCP a été fixée a 30 cm et la largeur de chaque couche (ou
‘bin’) & 15 cm. La relation entre l'intensité de I'écho en ‘count’ et la concentration sédimentaire
en mg L™ a été établie a 'aide d’une régression linéaire et de la formule simplifiée pour le sonar
de Deinnes (1999). Les coefficients de cette régression linéaire ont été estimés par la méthode
des moindres carrés et présentaient des p-values inférieures a un seuil de 5% au niveau du test
statistique de significativité. Une analyse systématique des degrés de relation entre les CSS
mesurées par 'ADCP et les autres variables (le débit, la précipitation et la vitesse de I'eau) a
été effectuée a l'aide de deux indices de corrélation, a savoir le coefficient Spearman et le
coefficient de Pearson. La caractérisation de la dynamique sédimentaire a été aussi effectuée
partiellement en analysant le comportement des relations CSS-débit dans le temps pour les

événements majeurs avec des mesures de CSS > 25 mg L™

3.2.2 Résultats

Les résultats pour les courbes de calibration utilisées pour convertir la turbidité en
concentration sédimentaire pour les turbidimétres et pour convertir l'intensité des échos
rétrodiffusés en concentration sédimentaire pour ’ADCP sont respectivement représentés par la
Figure 5-2 et la Figure 5-3. Ainsi, I'analyse du graphique de la concentration en suspension en
mg L* en fonction de la turbiditt en NTU a montré une relation non linéaire de type de
puissance avec un coefficient de Nash-Sutcliffe de 0,95 et un coefficient de détermination de
0,96. La relation ainsi obtenue pour la conversion de la turbidité en concentration sédimentaire
s’écrit :

CSS = 0,69 x (Turbidité)*13 (3-1)
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Ou la CSS est exprimée en mg L™ et la turbidité en NTU.

Pour la calibration de 'ADCP, I'analyse de régression entre 10 log:o(CSS) et l'intensité de I'écho
rétrodiffusé sous un seuil en dessous de 5% au niveau du test statistique de significativité pour

les p-values a donné la relation :
10l0g,0(CSS) = 0,24 14, — 39.3 (3-2)

Ou I,, représente la valeur de lintensité (exprimée en unité count) de I'écho rétrodiffusé par
'ADCP.

Les pentes pour les relations entre les CSS calculées sur base deux approches de mesure
indirectes varient entre 0,85 et 0,9 pour les quatre années examinées (Figure 5-4). Les valeurs
de métriques statistiques pour I'évaluation de la performance entre les CSS obtenues par le
turbidimetre et celles obtenues par TADCP montrent que les deux modes donnent des valeurs
similaires (Tableau 5-1). Ainsi, en analysant les CSS obtenus par les deux instruments durant
les événements de grande précipitation, il s’observe que la méthode acoustique fournit
généralement des valeurs moins élevées comparativement a la méthode optique pour les CSS
élevées (Figure 5-4). Les turbulences associées aux courants d’eau observées durant les
événements a forts débits pourraient étre une cause d’incertitude les mesures de 'ADCP. Les
distances aveugles de cet appareil a la surface et prés du fond sont aussi une autre source
d’incertitude. De plus, en analysant l'allure de la courbe des CSS pour un exemple d’événement
pluvieux (66,3 mm) du 29 septembre au 4 octobre 2015, on peut observer l'influence combinée
des précipitations ainsi que le débit sur la variation des CSS dans le temps (Figure 3-1). Dans la
figure 3-1, l'allure de la courbe des CSS montre qu’il y a dans un premier temps la montée
rapide des concentrations (pente raide) associée a pluie intense (52,6 mm au deuxiéme jour),
qui provoque probablement I'acheminement des grandes quantités de sédiments provenant de
I'érosion des versants. Dans un deuxiéme temps, l'allure de la courbe des CSS s’accroit moins
rapidement (pente faible aprés le deuxieme jour) et atteint son maximum concomitamment avec
le maximum pour le débit. Cet accroissement plus léger des CSS en suspension serait
possiblement attribuable aux phénoménes de resuspension des sédiments dans la riviere et/ou
d’érosion des berges. On observe par la suite que la succession de précipitations plus faibles
maintient les concentrations relativement élevées (CSS = 25 mg/L) dans la riviéere durant la

phase de décrue.
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Time Series Plot:Debit et precipitation
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Figure 3-1 Exemple de I’évolution des CSS durant la phase crue et décrue pendant un événement pluvieux
important.

Pour la variation temporelle de la concentration sédimentaire en fonction de certains
facteurs hydrométéorologiques (débit, précipitation et la vitesse de I'eau), les résultats d’analyse
de corrélation selon les seuils des CSS sont présentés dans le tableau 5-2. Ainsi, pour les
événements majeurs (CSS > 25 mg L™), les indices de corrélation étaient relativement élevés
pour le débit et la vitesse de I'eau. L’analyse des boucles d’hystérése pour les relations entre
les CSS et les débits a montré respectivement que 74,1%, 14,8% et 11,1% des événements
majeurs (avec un total de 27 événements) présentaient des boucles d’hystérése horaire,
antihoraire et mixte. Des exemples des boucles typiques d’hystérése obtenues pour cette
étude, sont représentés dans la Figure 5-5. La prépondérance des hystéréses horaires indique
habituellement que la source de sédiments (e.g. en provenance des versants) pouvant étre

mobilisés est épuisée relativement rapidement lors d’événements pluvieux importants.

3.3 Développement d’'un modele empirique de type ANFIS pour I'estimation
des CSS dans une riviére
Cette section synthétise les travaux de recherche effectués pour le deuxieéme objectif de
la thése concernant la modélisation des CSS dans les riviéres des bassins versants agricoles et
dont les détails sont décrits dans le chapitre 6 (Article 2). L’estimation de la charge ou de la

concentration sédimentaire en suspension a un point d’'un bassin versant a I'aide d’'un modéle

18



ANFIS nécessite idéalement la prise en compte de toutes les variables prépondérantes dans
les processus physiques mises en jeu, c’est-a-dire de la production des sédiments a leur
acheminement ou transport vers un exutoire . Une des critiques des modeéles basés sur les
données concerne leurs limites reliées aux difficultés de pouvoir prendre en compte les
changements d'utilisation et de gestion de I'occupation du territoire. Pour atténuer partiellement
ce probleme, une variable appelée «Watershed Vulnerability Index» a été introduite dans un
modéle ANFIS afin de tenir compte de la variation d’érodabilite des sols ainsi que la variation de
l'utilisation et la gestion I'occupation d’'un bassin versant dans I'estimation des CSS. De plus, ce

modeéle est général et a été développé sur plusieurs bassins versants.

3.3.1 Méthodologie

Six bassins versants de la province I'lPE au Canada, a savoir les bassins versants des
rivieres Wilmot, Dunk, Mill, Cross, Wheatley et Souris, ont été sélectionnés pour cette étude et
des sondes de turbidité ont été déployées a chacun des sites pour faire le suivi des CSS. Les
instruments utilisés ont été calibrés in situ et les courbes de conversion de la turbidité (en NTU)
en concentration sédimentaire (en mg L™) pour les 6 riviéres. Pour simuler I'évolution de la
concentration des sédiments dans ces riviéres, le modele statique non-paramétrique ANFIS a
été utilisé. A part le débit total, le débit de ruissellement et les précipitations qui ont été utilisés
comme variables en entrée du modeéle, la variable «Watershed Vulnerability Index» a été
introduite pour la premiere fois au modéle ANFIS en combinaison avec les autres variables. Le
développement de la variable «Watershed Vulnerability Index» est basé sur les facteurs clés de
'équation universelle des pertes de sol (USLE) tels que I'érodibilité des sols K et le facteur le
facteur de couverture végétale et de gestion C. Le modéle ANFIS ainsi utilisé pour cette étude
est basé sur un systéme hybride qui exploite la force d’apprentissage des réseaux de neurones
artificiels ainsi que la facilité de compréhension linguistique du systéme a base de régles floues.
Pour ce systeme neuro-flou, 'apprentissage est utilisé de maniére adaptative afin d’ajuster les
regles dans la base de connaissances et d’optimiser les fonctions d’appartenance du systéeme.
Cette approche hybride permet dans un premier temps d’utiliser I'estimateur des moindres
carrés entre valeurs simulées et observées pour ajuster les paramétres de conclusion en
fonction des parametres des prémisses. Dans un deuxiéeme temps et en sens inverse,
l'algorithme de descente de gradient est utilisé pour ajuster les paramétres des prémisses en
fonction des parameétres de conclusions. La technique de descente du gradient est une
méthode basée sur la minimisation d’erreur pour adapter adéquatement les poids de la

connexion. Aprés ajustement des parametres initiaux, une analyse de sensibilité de la structure
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du modéle a été effectuée pour trouver les régles floues, le nombre et les types fonctions
d’appartenances optimaux a retenir pour le modele final. Malgré que les six bassins versants a
I'étude étaient relativement petits en superficie avec un temps de concentration probablement
inferieure a un jour, nous avons choisis un pas de temps de simulation journalier pour cause
des limites relatives aux disponibilités des données horaires. La base des données utilisée a été
subdivisée en deux parties, 'une pour le calage du modéle et l'autre pour la validation du
modéle. Ainsi, deux tiers des données ont été utilisés pour la phase d’apprentissage et le reste
des données a été retenu pour la validation du modéle. Les fonctions GENFIS 1 et EVALFIS du
programme Matlab (Mathworks, 2019) ont été utilisés pour le calcul du systéme d’inférence
neuro-floue adaptif durant la phase d’entrainement et de test pour le modéle. L’évaluation de la
performance du modele a été effectuée par le biais des métriques statistiques (le coefficient de
Nash-Sutcliffe NSE, I'erreur quadratique moyenne RMSE et le pourcentage de biais) les plus
fréquemment utilisés dans la littérature aussi bien en mode de calage qu’en mode de validation.
Le NSE est un équivalent de la corrélation. Le RMSE tient compte de la variance et du biais des
simulations par rapport aux observations. Ainsi, le calcul des trois métrigues NSE, RMSE et
biais donne une évaluation similaire au KGE (Kling Gupta Efficiency), mais offre I'avantage de

séparer les trois types d’information.

3.3.2 Résultats

Les résultats pour le suivi en continu des CSS par les turbidimétres ont montré que la
courbe de calibration permettant de convertir la turbidité en unité de concentration sédimentaire,
était paramétrable par une fonction de type exponentielle pour les six rivieres (Tableau 7-3). Le
calcul de l'indice de vulnérabilité du bassin a démontré que cet indice a une valeur maximale
pour la période de gel-dégel et diminue progressivement dés le début de la saison culturale
pour finalement atteindre la valeur minimale lors de la période de maturation des cultures
(Figure 7-5). Il a été noté qu’il y a une corrélation entre la variation saisonniére de I'indice et la
variation des CSS. De plus, le pourcentage en terres en utilisation agricole ainsi que le facteur
des cultures et de gestion de pratiques culturales sont beaucoup plus influents pour I'indice de

de vulnérabilité du bassin comparativement au facteur d’érodabilité du sol.

Pour la simulation de I'évolution des CSS dans les six rivieres par le modéle ANFIS, les
résultats sont présentés graphiquement par la Figure 7-7. Ainsi, les valeurs de métriques
statistiques pour I'évaluation de la performance du modéle obtenues montrent que le modéle

ANFIS simule adéquatement I'évolution des CSS dans toutes les rivieres (Tableau 7-4). De
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plus, il a été remarqué que la meilleure performance a été obtenue lorsque les précipitations, le
deébit total et l'indice de vulnérabilité des bassins versants ont été utilisés comme variables
d'entrée du modéle. Ce résultat met ainsi en évidence le réle prépondérant du débit dans la
capacité des transports sédimentaires pour la riviere et ainsi que le réle des ressources en
sédiments (fonction des caractéristiques bassins versants) dans la variation du bilan en charge

sédimentaire.

La simulation des CSS a I'aide du modéle ANFIS multi-bassins a donné des valeurs du
critere d’efficacité de Nash-Sutcliffe de 0,85 pour les six rivieres durant la phase calibration et
des coefficients de Nash-Sutcliffe variant de 0,61 a 0,83 durant la phase de validation (Tableau
7-5).

En comparant les résultats du modéle ANFIS a bassins versants multiples et ceux du modele a
un seul bassin versant en phase de validation, on peut constater que les coefficients de Nash-
Sutcliffe ont été réduits de 1,20% pour la riviere Cross, de 3,48% pour la riviere Souris et de
1,22% pour la riviere Wheatley tandis qu’ils aient été augmentés de 9,09% pour la riviere Dunk,
de 7,04% pour la riviere Wilmot et de 1,25% pour la riviere Mill. De plus, le résultat sur le test de
la stabilité du modéle multi-bassins montre que les coefficients de Nash-Sutcliffe sont
moyennement au-dessus 0,7 et que la plus faible valeur obtenue était supérieure a 0,5 (Figure
7-9).

3.4 Application d’un modeéle empirique ANFIS pour la réduction de la charge
sédimentaire en fonction de largeur de la bande riveraine et analyse
comparative avec le modele déterministe SWAT
Cette section synthétise les travaux de recherche concernant le troisieme objectif de la

thése, dont les détails sont présentés dans le chapitre 9 (article 3). Le modéle ANFIS étant non-

paramétrique et basé sur I'apprentissage a I'aide de séries chronologiques, il peut apparaitre
difficile a priori d’'inclure la notion de variabilité de I'utilisation du territoire en intrant. Malgré qu'’il
ait été démontré au chapitre précédent que l'inclusion d’'une telle variable améliore grandement
la capacité prédictive d’'un modéle ANFIS, une évaluation d’'un tel modéle dans un cadre de
gestion d’'impact de changement de gestion et d'utilisation du territoire d’'un bassin versant,
revét une grande importance. Ainsi, sa capacité prédictive dans le cadre de détermination d’'une
largeur efficace en fonction du taux de rétention des sédiments a été évaluée dans un cadre

comparatif avec le modéle déterministe SWAT pour cette étude.
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3.4.1 Méthodologie

La riviere Mill de 'lPE a été sélectionnée pour cette étude et les données sur les
concentrations sédimentaires ont été recueillies en utilisant un turbidimetre pour la période
allant du 15 Mai 2013 au 30 septembre 2017. Le modéle ANFIS et le modéle SWAT ont été
utilisés pour estimer les CSS et les charges sédimentaires dans la riviere dans un cadre
comparatif. L'effet de I'augmentation de largeur de bandes riveraines sur la capacité de
rétention des sédiments et en conséquence sur les concentrations de SS en riviére a été simulé
pour le modéle SWAT et le modele ANFIS en considérant des largeurs allant de 15 m a 100 m.
L’évaluation de la performance des deux modéles a été effectuée en utilisant les mémes
critéres statistiques durant les phases de calibration et de validation. Pour le modéele ANFIS, la
simulation des concentrations des sédiments a été effectuée en utilisant le débit, les
précipitations ainsi que le facteur de vulnérabilité du bassin versant comme prédicteurs. Ainsi,
les fonctions GENFIS 1 et EVALFIS du programme Matlab (Mathworks, 2019) ont été utilisées
pour le calcul du systéme d’inférence neuro-flou adaptif durant la phase d’entrainement et de
test pour le modele. Pour le modéle SWAT, l'interface graphique ArcSWAT 2012 a été utilisée
pour délimiter le bassin versant en 25 sous-bassins qui ont été par la suite subdivisés en 479
Unités de Réponses Hydrologiques. Ainsi, pour chaque Unité de Réponse Hydrologique, le
calcul des flux sédimentaires s’effectue a l'aide de I'équation universelle de pertes de sol
modifiée «MUSLE» (Neitsch et al, 2011) suivant :

) 0.56
Sed = 11.8(Qsyrs-qp-Aireyry) - Kusie-Cusie-Pusie-LSuspe- CFRG (3-3)

Ou Sed représente le flux de sédiments du jour considéré (t/)); Qs le volume d’eau ruisselé en
surface (mm/ha), g, le débit de pointe de ruissellement (m?s), Aireygy la surface de I'Unité de
Réponse Hydrologique (ha), KUSLE le facteur d’érodabilité du sol (tonne.m2.h/m?3.tonne.cm),
Cys.e le facteur de culture /végétation et de gestion, Py, le facteur de pratique de soutien et
de conservation, LSy, g le facteur de longueur et d’inclinaison de la pente, CFRG le facteur brut
de fragmentation qui est fonction du pourcentage des fragments rocheux (CFRG=exp(-0.053

rock) et rock étant le pourcentage des fragments rocheux dans la premiére couche de sol.

La calibration du modele SWAT a été effectué manuellement en ajustant itérativement
les parametres et par la comparaison des sorties du modele aux valeurs observées. Les
parameétres les plus sensibles qui ont été calibrés sont présentés dans la section 9.4.2. Les
méthodes utilisées en définitive pour les calculs des bilans hydrologiques et sédimentaires ont

été choisies parmi les options disponibles dans SWAT sur base de performances obtenues
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durant les essais de simulations par le modéle. Le module hydrologique de SWAT a permis de
simuler le débit pour la période allant de janvier 2007 a décembre 2015 pour la phase de
calibration. Pour le réchauffement du modele et pour la validation du modele hydrologique, les
données pour la période de janvier 2000 & décembre 2003 et pour la période de janvier 2004 a
décembre 2006 ont été utilisées respectivement. Pour la simulation de la charge sédimentaire,
les données pour la période allant de mai 2013 a décembre 2015 et de janvier 2016 a
septembre 2017 ont été utilisées respectivement pour la calibration et la validation du modéle
SWAT.

3.4.2 Résultats

La simulation des débits a I'aide du module hydrologique de SWAT a donné des valeurs
du critéere d'efficacité de Nash-Sutcliffe de 0,81 et 0,78 respectivement sur les périodes de
calibration et de validation. Le rapport des erreurs quadratiques moyennes et le pourcentage
de biais étaient respectivement 0,53 et -17,6 % pour la phase calibration, tandis qu’ils étaient
égales a 0,55 et -24,4% respectivement pour la phase validation. Malgré une bonne
performance démontrée par ces indicateurs statistiques, il a été remarqué que le modéele SWAT
sous-estime le débit. En plus des facteurs invoqués dans la littérature, la sous-estimation du
débit par le modéle SWAT est aussi probablement due a I'éloignement des stations de relevé
des mesures des précipitations ne permettant de capter adéquatement la variation spatiale des

précipitations.

Pour l'estimation des concentrations en sédiments, la concordance entre les valeurs
observées et simulées par le modéle est mise en évidence par les valeurs prés de 1 des pentes
pour les droites régressions linéaires obtenues par ajustement entre observations et simulations
(Figure 9-3 et Figure 9-4). De plus, les deux modeéles présentent de bonnes performances et
dans l'ordre comparable selon les indices statistiques obtenues (Tableau 9-4). Ainsi, les
coefficients de Nash-Sutcliffe sont 0,76 et 0,71 respectivement pour la phase de calibration et
de validation pour le modéle SWAT. Les valeurs de ces coefficients pour le modéle ANFIS sont

égales a 0,79 et 0,75 respectivement pour la phase de calibration et de validation.

Pour I'estimation des charges sédimentaires, les résultats de la simulation montrent
aussi une sous-estimation de 24% et 22% pour le modele SWAT, respectivement pour la
calibration et la validation. Les charges totales observées étaient de 6445.3 tonnes et 954
tonnes pour les périodes de calibration et de validation, respectivement. Le modéle ANFIS

guant a lui, a démontré une surestimation de 1,7 % durant la phase de calibration et une sous-
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estimation de 13% lors de la validation du modele pour les charges sédimentaires. La différence
des résultats pour les deux modéles s’expliquerait en partie par le fait que SWAT simule
d’abord le débit et utilise les débits simulés pour modéliser les CSS, alors qu’ANFIS utilise le
débit mesuré comme une variable d’entrée du modele. De plus, la résolution spatiale
relativement grossiére dans le modéle numeérique de terrain a certainement un impact négatif
sur la précision des résultats de simulation pour le modéle SWAT. Une calibration automatisée
serait une option intéressante pour les investigations futures pour une rapide optimisation et

efficiente des parametres dans le modéle SWAT.

Le taux de rétention maximal pour les charges sédimentaires a été estimé a 30,5 % pour
le modéle ANFIS et 36,2 % pour le modele SWAT pour une bande riveraine d’une largeur égale
100 m. De tels taux, inferieurs a 40 % s’expliqueraient en partie par des incertitudes des
modeles mais surtout par le fait qu’'une portion importante des sédiments en suspension
proviennent probablement de phénomenes de resuspension, de charriage des sédiments de
fond et d’érosion des berges. Ces phénomeénes se produisent en riviere et la largeur de la
bande riveraine n’y change rien. La courbe du taux de rétention des sédiments en fonction de
la largeur de la bande riveraine évolue asymptotiquement pour les valeurs de largeur de bande
supérieures a 50 m (Figure 9-5). On remarque que le doublage de largeur de la bande riveraine
(50 m & 100 m pour la largeur) engendre seulement une augmentation du taux de rétention en
sédiment de 4,6% pour le modéle ANFIS et 4,0% pour le modéle ANFIS. Une courbe
exponentielle a été ajustée aux points de la Figure 9-5 pour permettre linterpolation et
éventuellement I'extrapolation des valeurs de pourcentage du taux réduction en sédiment en

fonction de la valeur de la largeur riveraine correspondante (Tableau 9-5).

3.5 Conclusion et perspectives

Ce travail de recherche a d’abord permis de valider le potentiel d’utilisation de TADCP
dans une riviére a forte concentration sédimentaire et il a été trouvé que les valeurs des CSS
obtenues par 'ADCP étaient trés proches a celles obtenues par un turbidimétre. L’adéquation
entre les mesures provenant de ces deux méthodes a rarement été testée sur de petits cours
d’eau. En effet, la majorité des études de ce type ont été effectuées en milieux cétier ou sur de
grandes rivieres. Des études supplémentaires sont nécessaires pour évaluer avec précision les
résultats des deux méthodes de mesure indirectes de CSS par un échantillonnage automatique
in situ lors des événements majeurs. L'analyse pour les différents indices de corrélation a

montré que les CSS élevés étaient beaucoup plus corrélés au débit et a la vitesse de l'eau
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gu'aux précipitations. La prédominance des boucles d’hystérése antihoraire pour la relation
CSS-débit a été mise en évidence pour les événements dont les CSS dépassent une valeur de
25 mg L™ et s’expliquerait en grande partie par la source des sédiments et les caractéristiques
des averses (nature et fréquence). Des recherches supplémentaires seraient nécessaires pour
approfondir d’avantage les relations entre les CSS et les variables explicatives pour le transport
sédimentaire et afin de développer des outils de modélisation possiblement plus efficients pour
'estimation des charges sédimentaires. Pour les travaux futurs, une analyse minutieuse des
relations temporelles et spatiales des relevés pluviométriques, provenant d’'un réseau plus
dense de stations, seraient utile pour améliorer la caractérisation de la dynamique des
sédiments en fonction des précipitations.

Le présent travail a ensuite permis de vérifier la performance d’'un modéle ANFIS sur un
certain nombre de bassins en utilisant des variables pertinentes et dont les données sont
disponibles. Une des critiques des modeéles basés sur les données comme ANFIS concerne les
limites du modeéle reliées a la prise en compte des changements d’utilisation et de gestion du
territoire. Pour atténuer partiellement ce probléme, un indice de vulnérabilité d’'un bassin versant
a I'érosion hydrique a été développé et incorporé au modéle ANFIS. Dans la présente étude, la
performance d’'un modéle statistique non-paramétrique ANFIS a été évaluée pour I'estimation
des concentrations sédimentaires en suspension dans six rivieres. Différentes combinaisons
d'intrants ont été testées, notamment les précipitations, le taux de ruissellement en surface, le
débit total et un paramétre qui tient compte de la variabilité temporelle de I'érodibilité du sol en
fonction du type de sol et de culture. L'introduction de l'indice de vulnérabilité du bassin versant
a considérablement amélioré la capacité prédictive du modéle ANFIS a estimer les CSS dans
les rivieres. A la connaissance des auteurs, il s'agissait d'une premiére tentative intégrant une
telle entrée dans un modéle empirique pour I'estimation des CSS dans les rivieres des bassins
versants agricoles. En outre, la présente étude a permis de tester le potentiel d’application d’un
tel modele ANFIS sur plusieurs bassins versants de maniere globale. Les résultats du modéle
multi-bassins versants ont été plus meilleurs par rapport a ceux du modele ANFIS élaboré pour
des rivieres individuelles. Les performances du modele ANFIS a plusieurs bassins versants ont
varié en fonction des différents ensembles flous utilisés pour la phase d’entrainement, mais
n’ont jamais perdu leur capacité prédictive (Coefficient de Nash-Sutcliffe > 0,5), ce qui indique
encore une fois que I'approche peut étre utilisée a une échelle régionale ou les ensembles flous
couvrent la plupart des conditions survenant sur des bassins versants individuels. |l s’est avéré
que la performance de ce type de modeéle est adéquate et que le processus d’entrainement du

modele est relativement facile et il pourrait étre envisagé qu'il soit éventuellement appliqué a un
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plus grand nombre de cours d’eau avec des configurations d’utilisation du territoire différentes
(types de cultures, couverture spatiale, etc.). De nouvelles investigations et des travaux
supplémentaires sont nécessaires pour voir comment la variation spatiale de lindice, a
l'intérieur d'un bassin versant, peut affecter les CSS et pour réexaminer la nécessité de
redimensionner l'indice de vulnérabilité du bassin versant par zone de drainage a plus petite

échelle.

Le présent travail a enfin permis la comparaison des résultats de simulation des CSS
par une approche statistique non paramétrique (ANFIS) avec un modeéle déterministe (SWAT)
ainsi qu’une premiére application des deux modéles a une problématique de gestion a savoir la
détermination de la largeur efficace de la bande riveraine sur un bassin versant agricole. Pour
les deux modeles, les valeurs estimées des CSS étaient plus proches des valeurs mesurées
dans la plupart des cas pour les périodes de calibration que de validation, tandis que les
métriques statistiques étaient meilleures pour le modéle ANFIS par rapport au modéle SWAT.
Les deux modéles ont suggéré presque la méme largeur efficace de la bande riveraine pour la
rétention des sédiments, indiquant une performance crédible du modéle ANFIS pour simuler les
effets de la variation de I'occupation du sol sur les concentrations sédimentaires dans une
riviere. La présente étude constitue un premier cas d'exploration visant a tester la fiabilité d'un
modéle empirique par rapport a un modele déterministe d'estimation de sédiments pour la
gestion future de facteurs de génération des sédiments tels que l'utilisation des terres et la
couverture végétale dans un bassin versant agricole. Les résultats pour les deux approches de
modélisation permettent aussi d’offrir un choix d’outils d’aide de décision pour les gestionnaires
des bassins versants afin de planifier des pratiques de gestion bénéfiques ou de formuler leurs
politiques environnementales pour les zones riveraines. Etant donné que I'application de ces
deux modeles fournit des estimations de premiere approximation, une enquéte de suivi des
CSS sur le long terme est nécessaire pour permettre une comparaison avec des données
empiriques quant a l'efficacité de différentes largeurs de la bande riveraine sur la rétention des

sédiments.
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51 Résumé

La perte accrue des sols dans un bassin versant agricole souléve des défis pour la qualité de
I'eau des riviéres, et une surveillance automatisée et fiable des concentrations de sédiments en
suspension (CSS) est cruciale pour évaluer la variation des bilans sédimentaires dans les
systemes. Les objectifs de cette étude étaient (1) de vérifier si un courantometre a effet Doppler
(ADCP) donnerait des résultats similaires aux mesures par une sonde de turbidité en tant
gu’outil de surveillance a haute fréquence pour les sédiments en suspension; et (2) analyser la
relation entre les facteurs de production de sédiments et les CSS dans un bassin versant
agricole typique. Les capteurs de rétrodiffusion acoustique et optique ont été utilisés pour
collecter des données des CSS pendant les saisons sans couvert de neige pendant quatre
années consécutives dans la riviere Dunk (I.-P.-E., Canada). Les pentes des relations entre les
deux mesures indirectes des CSS ne différaient pas significativement de 1. Les corrélations
entre les CSS et les variables hydrométéorologiques ont montré que les valeurs élevées des
CSS étaient davantage associées au débit et a la vitesse de I'eau qu'aux précipitations. Cette
étude a mis en évidence le grand potentiel de 'ADCP pour la surveillance continue des
sédiments en suspension dans un bassin versant agricole. Pour les périodes estivales, la
prévalence des boucles d'hystéréses de type horaire (74,1% des événements des orages de
pluie mesurés avec les CSS > 25 mg L™) est apparemment reliée au comportement des orages.

5.2 Abstract

The increased soil loss in an agricultural watershed raises challengers for river water quality and
a reliable automated monitoring for suspended sediment concentrations (SSC) is crucial to
evaluate sediment budgets variation in systems. The aims of this study were (1) to test if an
Acoustic Doppler Current Profiler (ADCP) would give similar results to turbidity probe
measurements as a high frequency monitoring tool for suspended sediment; and (2) to analyze
the relationship between sediment drivers and SSC in a typical agricultural drainage basin. The
acoustic and optical backscatter sensors were used to collect SSC data during the ice-free
seasons of four consecutive years in the Dunk River (PEl, Canada). The slopes of the
relationships between the two SSC indirect measurements were not significantly different than
1. Correlations between SSC and hydro-meteorological variables showed that the high SSC
values were more associated with the streamflow and water velocity than precipitation. This
study highlighted the great potential of ADCP for the continuous monitoring of suspended

sediment in an agricultural watershed. For summer periods the prevalence of clockwise
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hysteresis (74.1 % of measured rainstorm events with SSC > 25 mg L) appeared related to

rainstorm behaviors.

53 Introduction

River water quality and ecosystem integrity are often threatened by human activities
[1,2]. Rivers within agricultural watersheds can be impacted by erosion that leads to a high level
of turbidity and an increase of the sediment-associated pollutant load originating from the
drainage basin. This in turn, may result in damage to aquatic flora and fauna [3, 4]. The
increased soil loss rate in farm fields raises challenges for implementing soil conservation
techniques [5, 6]. Water resource protection strategies need to include in situ measurement
protocols for detecting changes in suspended sediment concentration (SSC) in order to

evaluate remedial actions.

A cost-effective and reliable automated sampling or monitoring strategy for SSC is
essential to develop sediment budgets in systems. Optical backscatter sensors (OBS), and
more recently acoustic backscatter sensors, are indirect SSC monitoring techniques suitable for
continual monitoring that is essential for a highly temporally variable such as SSC [7-9]. The
technologies of both types of instrument have improved markedly recently and they have been
successfully applied to quantifying the suspended sediment transports in many fluvial
environments [10-14]. The more recently introduced ADCPs have the advantage of being able
to collect vertical profiling of sediment concentration and water velocity variation as compared to
OBS. Furthermore, the conversion of backscatter data to SSC is complicated due to the site-
specific variability in sediment physical properties [15, 16]. Co-deployment of optical and
acoustic backscatter sensors is one option that allows for partial validation of site-specific
calibration [17-20].

Investigations over recent decades show an increasing interest in links between the
drivers of suspended sediment transport in rivers and the uncertainties related to their spatial
and temporal variability [21-23]. Hydro-climatic factors, in interaction with catchment
characteristics, have been identified as the dominant drivers for suspended sediment loading
over many time scales [24—-26]. However, sediment budget variation was found to be strongly
dependent on local conditions and there is still need of a better understanding of the functional
relationships between variables that most affect sediment dynamics. Hence, a systematic

assessment of the degree of correlation and hysteresis patterns between hydro-climatic factors
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and SSC provides valuable insights for development of sediment estimation tools within rivers
[27, 28].

Environmental stakeholders in Prince Edward Island (PEI) recognize the increasing
degradation of the water quality in estuaries and coastal waters. Sediments from intense
agricultural activities are among the major sources of pollution [16, 29]. The soils in PEI are
extremely sensitive to water erosion and the soil losses have been reported as a major long-
term environmental and economic challenge for the province [30, 31]. The Dunk River (PEI,
Canada) has historically experienced fish kills linked to the use of pesticides that can bind to soll
and/or be transported by erosion processes on its highly agricultural watershed during summer
rainstorms [32,33]. Degradation of its water quality through high sediment loads caused by an
annual mean soil loss estimated at 10 tonnes ha-1 has been reported for over a decade [1, 34].
Hence, continuously monitoring suspended sediment yield, with adequate techniques to acquire
representative data, is necessary to support water resources managers and farm owners in their
efforts to address the water quality issues in the Dunk River. Furthermore, a descriptive analysis
focusing on the interdependence between suspended sediment fluxes and other hydro-
meteorological variables may prove instructive in the development of strategies to protect and

preserve its water resources.

The hypothesis of this study was that the use of ADCP would give similar results to
turbidity probe measurements as a high frequency monitoring tool for suspended sediment in an
agricultural river basin. The hypothesis was examined through continuously monitoring
suspended sediment yield using both technologies in the Dunk River. Furthermore, as a second
objective, this study sought to elucidate descriptive relationships between suspended sediment
fluxes and hydro-meteorological variables. Specifically, the degree of correlation between SSC
and the hydro-meteorological variables was quantified using ADCP backscatter data. The SSC
temporal variability was also investigated by analyzing the hysteresis loops between streamflow

and SSC for rainstorm events for different years.

54 Materials and Methods

54.1 Site Description and Instrument Setup

The Dunk River is situated in the central portion of Prince Edward Island (Canada) and
flows into the Bedeque Bay that empties into the Northumberland Strait in the Southern Gulf of

St. Lawrence (Figure 5-1). Suspended sediment was measured within the Dunk River at a
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monitoring station (46°20’5” N, 63°39'46” W) with an upstream watershed surface area of 140.6
km?. The studied watershed area is dominated by agriculture (66.1%) while the forest covers an
area of 25.1%. The topographic relief is largely of moderately undulating plains with low slopes
[1]. The Dunk watershed soils are geologically derived from sedimentary rocks known as
redbeds and formed during the Stephanian-late Early Permian period [35]. The two dominant
soil types for the study area are the Charlottetown soil series (mainly well drained) and the
Albery soil series (moderately drained) occupying, respectively, 74.4% and 17.7% of the total
surface area.

SSCs data were collected using acoustic and optical instruments during monitoring
campaigns in May—August 2013, and from June until October for the years 2014-2016. A
Sentinel V-ADCP (1000 KHz with four beams) from Teledyne RD Instruments (Poway, CA,
USA) was deployed on the river bed (upward-looking) for acoustic backscatter monitoring
(minimum depth above the ADCP: 0.95 m). It was set up to collect velocity and acoustic
backscatter in 1 min bursts (60 pings) every 30 min. The bin size and the blank distance were
configured to 0.30 m and 0.30 m, respectively. To avoid any errors due to magnetic field
distortions, the compass calibration was first conducted at the monitoring station location as per
manufacturer’s instructions.

For optical backscatter sampling, a YSI 6136 turbidity probe from Teledyne RD
Instruments (Poway, CA, USA) was installed near the Sentinel V for sampling turbidity data in
nephelometric turbidity units (NTU) with a recording frequency of 30 min during the same
period. The turbidity measured by the YSI sensor are based on the absorption of infrared
radiation emitted by the sensor and backscattered by suspended sediment through the water
body [36]. YSI-certified polymer-based standards were used for primary calibration and the unit
associated with turbidity readings was NTU. For the proper device maintenance and to avoid
bio-fouling effects, a regular daily automatic cleaning was set up and an instrument calibration

was completed every year.
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5.4.2 Conversion of the acoustic and Optical Backscatter Data to SSC

The relationship between the turbidity measurements in NTU and SSC in mg L™ was
determined using sediment concentrations of the mixtures of in situ water and local sediment as
a function of their correspondent recorded turbidity. Local water and sediments (wet sieved
using a 63-um sieve to retain only the fine particles that are most likely to be suspended in the
water column) were mixed at different concentrations in a 40 L container and mixed constantly
while the turbidity meter was immersed in the solution. This protocol was repeated many times
to cover the largest possible range of SSC values [37]. The sediment concentrations of the grab
samples were calculated after filtering, drying, and weighing in the laboratory. Thus, data were
fitted with a non-linear function (Equation (1)) using the Levenberg-Marquardt algorithm, using
the nlinfit function in Matlab software developed by The Mathworks, Inc. (Natick, MA, USA) [38]:

SSC = a; X (Turbidity)": (5-1)

where SSC and Turbidity are expressed in mg L™ and in NTU, respectively; a; and b, are
coefficients to be estimated.

Backscatter data recorded by the Sentinel V-ADCP were calibrated against
concentration of sediment in collocated grab samples. To cover a wide range of sediment
concentrations encountered in river, solutions with different concentrations were pumped
gradually upstream of the Sentinel V and were allowed to flow downstream. Grab samples
associated with different SSC were collected above the ADCP concomitantly with V-ADCP
measurements. For the conversion of the received echo intensity to SSC, the exponential form

of the sonar equation [39] was used:
10 lOglO(SSC) = a2 + b2 Idb (5'2)

where a, and b, are parameters representing the characteristics of the instrument obtained by
calibration using a linear regression analysis; I;, is the relative acoustic backscatter and

expressed based on the equation proposed by Deinnes [40]:

Iap = C + 101log;o((T + 273.16)R?) — 1010gy((L,) — 101ogy0(P,) +
2aR +K.(E — E,) (5-3)

R=r+ (5-4)

D
4

where C is a constant combining several parameters specific to each instrument, T is the
temperature measured at the transducer (°C); R is the slant distance (m); r is the distance

between the surface of the sentinel V-ADCP emitters and the midpoint of the bin (m); D is the
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width of the bin (m); L, is the transmit pulse length (m); B, is the acoustic transmit power level
(w); a represent the absorption coefficient combining the sound absorption factor due to water
ay and the sound absorption by particles as due to properties of sediment; E is the received
signal strength indicator (RSSI) amplitude for each bin recorded by the Sentinel V-ADCP
(counts); E, is the RSSI amplitude in the absence of noise (counts) and it is calibrated to be 40
counts for the Sentinel V-ADCP [41]; K. is a conversion factor for counts to decibels and it
calibrated to be 0.40 db count™ for the Sentinel V-ADCP [41].

Inter-annual correspondence of SSC estimated by acoustic backscatter versus optical
backscatter was quantified using four commonly used index statistics [42]: the Nash-Sutcliffe
efficiency (NSE), the Coefficient of determination (R?), the root mean square error (RMSE) and
the percent bias (PBIAS). The NSE is a standardized statistic that indicates the relative
magnitude of the residual variance compared to the measured data variance [43]. The NSE is
calculated with Equation (5) and can range from —« to 1. The values of NSE close to 1 indicate
a high level of performance for a model. The RMSE indicates the error in the units of the
variable of interest. The R? describes the degree of collinearity between two variables data while
the PBIAS measures the average absolute difference between the two methods [44]. The
PBIAS is computed as shown in Equation (6) and a good model is characterized by the low
values of PBIAS. The R? is similar to NSE and its values ranges between 0 (the model explains
no variance) and 1 (perfect linear relationship between model and measurements). The RMSE
indicates the error in the units of the variable of interest. It is calculated with Equation (7) and

values close to 0 indicate a good agreement between observed values and predicted values:

_ 4 X (XmYp? )
NSE =1 Yis (Xi—X;)? (5-5)
noy vy
PBIAS = 21‘:1(;‘(11_1Y;()i><100 (5-6)
n x._yo)2
RMSE = i (Xi—Yi)? (5-7)

where X; and X; are, respectively, the observed data and their average, n is the number of

observations and Y; refers to the simulated data by a model.

543 Charecterization of Sediment Temporal Variation

The SSCs from acoustic backscatter data were used to characterize the catchment’s

sediment dynamic in relation to the hydro-meteorological factors: precipitation, streamflow and
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water velocity. The daily precipitation data for Elmwood and New Glasgow stations
(http://climate.weather.gc.ca) and daily water discharges for Dunk River at Wall Road station
(https:/Iwateroffice.ec.gc.ca) operated by Environment and Climate Change Canada were used.
Its interannual average discharge is 2.55 m® s™" while the highest and lowest daily averages are
respectively equal to 0.212 m*® s and 84.7 m® s™". The Climate Normals (1981-2010) indicate
that the total annual precipitation is on average 1257.9 mm (944.3 mm for rainfall and 313.6 mm
for snow). The extreme daily total rainfall was 85.6 mm and the maximum number of days with
rainfall =10 mm was 29.7 for the New Glasgow station.

The two most commonly used correlation coefficients (Pearson coefficient and
Spearman coefficient [45]) were retained to see how well the variables related. Those
correlation measurements between data sets were chosen because linear and non-linear
relationships are both possible between hydro-climatic factors and SSC. Pearson’s r correlation
is used to measure the degree of the relationship between linearly related variables.
Spearman’s rank correlation is a non-parametric test that is used to assess the strength of the
monotonic association between two variables [46]. Hence, the sensitivity analysis was made by
calculating those indices of correlation for four subsets data: SSC > 25 mg L™", SSC > 15 mg
L™, SSC > 10 mg L™ and SSC > 0 mg L™". The temporal sediment loading patterns were
explored by quantifying of the number of rainfall events displaying clockwise versus anti-
clockwise hysteresis loops between SSC and streamflow.

55 Results

55.1 Indirect Suspended Sediment Measurements

For the OBS, the non-linear relationship between the SSC in mg L™ as a function of the
turbidity in NTU (i.e., the calibration curve) is presented in Figure 5-2 (NSE and R = 0.96 and
0.95, respectively). Figure 5-3 shows the suspended sediment calibration curve for the ADCP
that resulted from the linear regression analysis (R* = 0.90 with p < 0.001 for 10 logy, (SSC) as a

function of intensity of echo backscatter).
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The slope of the relationship between SSC as determined by ADCP vs. that determined using
turbidity was 0.9, 0.87, 0.85, and 0.87 for the four years examined. While this indicates that the
ADCP produced slightly lower values, these slopes were not significantly different than 1 (Table
5-1, Figure 5-4). Despite a significant agreement between the two measurement approaches,
the acoustic method provided generally lower values than optical method for high sediment

concentrations (Figure 5-4).

Table 5-1 Statistics for acoustic backscattered versus optical backscattered data

n NSE R? p RMSE PBIAS
Annual Period

(days) (mgL™) (%)
17 May-27 to August 2013 103  0.96 0.98 <0.001 5.1 -9.6
20 June-31to October 2014 144  0.93 0.96 <0.001 11.7  -18.8
24 June-28 to October 2015 127  0.95 0.98 <0.001 7.3 -8.8
25 June—12 to October 2016 ~ 110  0.94 0.96 <0.001 8.7 -9.7
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Figure 5-4 Daily averaged SSC measured by the Sentinel V and YSI probe for summers of 2013 (a), 2014 (b), 2015
(c), and 2016 (d).

5.5.2 Sediment Temporal Variation

The Spearman’s rank correlation coefficient and the Pearson’s product moment
correlation coefficient were calculated successively for SSC higher than 0 mg L™, 10 mg L™, 15
mg L™, and 25 mg L. Table 5-2 shows the result of those indices of correlation (only for p <
0.05%) for different threshold of SSC during the four studied years. The negative values in
Table 2 mean that the values of the first variable increase when the values of the second

variable are decreasing.
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Table 5-2 Significant correlation (p < 0.05%) for Spearman (Rho) and Pearson (r).

SSC—Flow SSC—Precipitation SSC—Velocity
Threshold of SSC

Rho r Rho r Rho r
2013 0.58 0.49 0.33 0.23 0.60 0.54
, 2014 030 030 044 0.33 0.23 0.26
SSC>0mglL
2015 0.39 0.17 0.46 0.62
2016 0.26 0.34  0.43 0.41 023 0.21
2013 0.34 0.28 0.29 0.25 0.40 0.43
2014 0.22 021 -0.41 -0.35 0.29
SSC>10mg L™
2015 0.20 0.25 0.3 0.29 0.23 0.15
2016 0.23 0.30 0.3 0.28 0.35
2013 0.45 030 0.34 0.37 049 0.52
2014 0.34 027 -0.33 0.21 0.40 0.37
SSC>15mg L™
2015 0.35 0.31 0.58 0.45 0.39 0.40
2016 0.27 030 0.31 0.36 0.38 0.45
2013 051 054 0.21 0.61 0.56
2014 0.46 031 -0.17 040 0.34
SSC>25mg L™
2015 0.44 0.19 041 0.55 049 0.36
2016 0.41 038 0.21 0.37 0.49 0.48

The indices of correlation were moderately weak for precipitation and streamflow and showed
that there were neither high significant linear relationships nor high significant monotonic
function with the SSC. For high SSC (>25 mg L™"), the indices of correlation were relatively
improved for the streamflow and the water velocity. The hysteresis patterns between SSC and
water discharge for events with SSC > 25 mg L™ were analyzed graphically and an example
from each year is shown in Figure 5-5. Over all monitoring campaign periods we collected a
total of 27 events of which 20 events (74.1%) show clockwise hysteresis loops, four events
(14.8%) had anti-clockwise hysteresis loops and three events (11.1%) were mixed-shaped
loops. This result highlighted that the pattern of SSC—discharge relationship for Dunk River is

dominated by clockwise hysteresis loops.
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Figure 5-5 Typical hysteresis loops observed (daily averaged data) for summers of 2013 (a), 2014 (b), 2015 (c), and
2016 (d).

5.6 Discussion

The SSC calculated from data recorded using a sentinel V-ADCP and an YSI 6136 turbidity
probe using established calibration curves did not differ from a slope of 1 for the four studied
years. Their relative high slopes and low y-intercepts of the best-fit regression lines indicated a
good agreement between the two indirect measurement techniques of SSC [47]. However, the
acoustic method provided generally lower values than optical method for high sediment
concentrations. The difference may be due to a slight bias in the acoustic calibration for high of
suspended sediment concentrations. There may also be variations of the particles size
distribution for higher vs lower SSC. Moreover, the trend of SSC underestimation at smaller size
distribution conditions by the acoustic method is often reported in the literature [7, 8, 17].

Ultimately, the results of this comparison reveal the potential of the acoustic backscatter
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technique for a non-intrusive monitoring of SSC within rivers with high sediment loads. Further
investigations are needed for accuracy assessment of the outputs of the two measurement
approaches by in situ automatic sampling during rainstorms events.

The correlation values for streamflow and water velocity increased with an increasing
threshold for SSC. It appears therefore that high SSC are more associated with the river
processes. Thus, this highlighted the important role of the water velocity in sediment transport
capacity by the river during events. The sediment transport capacity also depends on the
hydraulic and morphological characteristics of the river [48, 49] and it may increase with the
increasing of the flow rate [50]. By contrast, the impact of the variability of precipitation on SSC
appears to be more complex and thorough investigations are needed to better understand
sediment process patterns.

Frequent occurrence of clockwise SSC-flow hysteresis patterns was observed. A similar
outcome has been reported in many previous studies and the rapid exhaustion of available
sediments was pointed out as the principal cause of the clockwise hysteresis patterns [26, 51,
52]. Dunk River, as an important PEI alluvial river, the rapid sediment mobilization from land
near riparian zone by intense rainstorms and from the bed river by high flow may potentially
result in a clockwise hysteresis loop. There is an increase in turbulence and discharge within a
river during rainstorm events. The high turbulence may result in high sediment concentration
from resuspension of the bed sediments, followed by a gradually decrease of sediment delivery
to the river during prolonged rainstorms [53-55]. The sediment concentration peaks occur
before discharge peaks for clockwise hysteresis loops. The counter-clockwise hysteresis may
be the result of late arrival of sediment at the point of measurement and the timing of the rainfall
events or spatial location could explain waves of higher SSC arriving after the flow had started
to decline [53-55]. The hysteresis loop pattern may be linked to the characteristics of the source
sediment as well as to the frequency and intensity of precipitation [24, 56, 57].

57 Conclusions

This study focused on the comparison of continual SSC monitoring by acoustic and optical
approaches on the Dunk River and the characterization of sediment dynamic variation. The
SSC calculated from data recorded using an ADCP and an OBS using established calibration
curves showed good agreement between the two techniques. High SSC was more correlated to
streamflow and water velocity than precipitation. The SSC-discharge relationship was

dominated by clockwise hysteresis loops and it may be linked to the characteristics of the
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source sediment as well as to rainstorms behaviors for summer periods. Further investigations
will be needed for better understanding of SSC dynamic during all periods of the year. For future
work, a close analysis of temporal and spatial rainfall records, from a denser storm event

sampling network would be useful to improve dynamic sediment characterization.
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7.1 Résumé

Un modéle empirique basé sur un systéme d'inférence neuro-flou adaptatif (ANFIS) a été
développé et testé pour l'estimation des concentrations de sédiments en suspension dans les
bassins versants influencés par l'agriculture. Les modéles ANFIS ont été développés en
utilisant différentes combinaisons d'intrants tels que les précipitations, le débit des cours d'eau,
le taux de ruissellement en surface et l'indice de vulnérabilité du bassin versant. Un modéle
ANFIS multi-bassins versants a également été développé en combinant les jeux de données de
tous les bassins versants étudiés. Les meilleurs résultats ont été obtenus a partir d'une
combinaison des précipitations, du débit et de la vulnérabilité des bassins versants en tant que
variables d'entrée. Les coefficients de Nash-Sutcliffe ont été améliorés pour I'ANFIS a bassins
versants multiples par rapport aux modéles ANFIS spécifigues a un bassin versant.
L'introduction de l'indice de vulnérabilité a I'érosion a considérablement amélioré la capacité du
modéle ANFIS a estimer les concentrations de sédiments en suspension dans les bassins
versants. De plus, l'inclusion de cet indice ouvre la possibilité d'utiliser le modéle ANFIS pour

étudier l'impact des changements d'utilisation du territoire sur les apports en sédiments.

7.2 Abstract

A data driven model based on an adaptive neuro-fuzzy inference system (ANFIS) was tested for
the estimation of suspended sediment concentrations within watersheds influenced by
agriculture. ANFIS models were developed using different combinations of inputs such as
precipitation, streamflow, surface runoff and the watershed vulnerability index. A multi-
watershed ANFIS model was also developed combining the datasets from all studied
watersheds. The best results were obtained from a combination of precipitation, streamflow and
watershed vulnerability index as input variables. Nash-Sutcliffe coefficients were improved for
the multi-watershed ANFIS compared to watershed-specific ANFIS models. The introduction of
the erosion vulnerability index significantly improved the ability of the ANFIS model to estimate
suspended sediment concentrations within the watersheds. Furthermore, the inclusion of this
index opens the possibility of using the ANFIS model to investigate the impact of land use

changes on sediment delivery.

7.3 Introduction

Suspended sediment load is one of the major sources of water pollution, especially in
agricultural watersheds (USEPA, 1996, Buck et al. 2004, Li et al. 2015). Transport of sediments
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in rivers is often associated with transport of pollutants or toxic elements for aquatic species
(Lisle et al. 1992, Wood et al. 1997, Ashmore et al. 2000, Tramblay et al. 2008, Wdlz et al.
2010, Dong et al. 2013, Zhang et al. 2015, Xia et al. 2016). Direct effects of high sediment
levels on stream biota, particularly on salmonid spawning habit, contributed to the decline of
Atlantic salmon (Salmo salar) populations (Cairns 2001). The degradation of natural productive
capacity of the soil as a consequence of erosion is also a significant issue for agricultural
watersheds (Stonehouse and 1990).

Indirect measurement techniques for suspended sediment concentrations have evolved in
recent decades, including the use of turbidity sensors (Gippel 1995, Sadar 2002, Downing
2005). Turbidity meters require the construction of a calibration curve in order to establish the
relationship between the water turbidity in nephelometric turbidity units (NTU) and suspended
sediment concentrations (SSC, mg/L). Verification of calibration curves through spot sampling
during storm events is a challenge, but when successfully completed, can provide insight in
calibration biases (Minella et al. 2008). Despite the available technology, continuous monitoring
of SSC at numerous locations can be logistically challenging and expensive. One alternative
that can provide valuable information to managers is the implementation of sediment modelling

tools.

Hydrological processes related to suspended sediments are complex and a number of tools
have been developed to model and manage sediments loads (Merritt et al. 2003, Gao 2008).
Both statistical and deterministic models have been developed for sediment concentration
and/or load estimation, each with their own advantages and disadvantages. The sediment rating
curve (SRC) is the most commonly used statistical model. It is based on a simple nonlinear
regression method using discharge as a predictor of SSC. Despite its wide application, SRC has
been shown to provide inaccurate estimates of SSC because of bias problems and because its
predictive capacity is limited for short time steps such as 1 day or less (Ouellet-Proulx et al.
2015). Thus, the results of this method are highly variable for different rivers, with errors ranging
from -80% to 900% (Horowitz 2003, Gao 2008). The variable effectiveness of the method can
be explained by the fact that SSC depends not only on flow, but also on a number of other
factors related to the availability of sediment supplies, their localization in the watershed,
antecedent soil moisture conditions, etc. The interaction of these numerous factors can lead to
positive or negative hysteresis, which further complicates the establishment of a SRC (Collins
and Walling 2004, Gao 2008).
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More sophisticated statistical approaches, particularly data driven models, have been shown
to improve SSC estimation when compared to SRCs, by accounting for predictor variables other
than flow (Higgins et al. 2011). One type of data-driven model, adaptive neuro-fuzzy inference
system (ANFIS) was introduced by Jang (1993). Its network structure is based on the Takagi-
Sugeno inference system (Takagi and Sugeno 1985) and combines artificial neural networks
and fuzzy logic. ANFIS is increasingly used in hydrologic modeling applications, particularly for
SSC and shows better performance than other methods using artificial intelligence (Kisi 2005,
Kisi et al. 2009, Rajaee et al. 2009, Salajegheh et al. 2011, Seyedian and Rouhani 2015).

The fine sandy loam soils of Prince Edward Island (PEI) Canada are highly susceptible to
erosion. This leads to increased sediment loads to streams and high water turbidity, which can
negatively impact aquatic organisms (Prince Edward Island Department of Fisheries and
Environment 1996, Commission on Land and Local Governance 2009). Studies on the
evaluation of soil loss on PEI have shown that the loss rate can reach tens of tons per hectare
per year (Kachanoski 1992, Kochanski and Carter 1999). A study on the water erosion risk and
best management practices for all provinces of Canada showed that this risk increased by 6% in
PEI during the period 1981-1991 (Wall et al. 1995). Thus, the many small watersheds of PEI
provide an ideal testing ground for a data driven model to predict SSC with a new approach
based on using an additional variable specifically related to erosion phenomena. Indeed, to our
knowledge, most statistical models developed for sediment concentrations or loads in streams
and rivers do not account directly for land use on the drainage basin. They typically use flow
and water level and autoregressive terms as the main input (Aytek and Kisi 2008, Abrahart et al.
2011, Ouellet-Proulx et al. 2015, Kisi 2016). While many deterministic models account for
erosion processes, the present work is among the first attempts to include a basic description of

such processes in a statistical/empirical model.

The aim of this paper is to develop a model based on an ANFIS for estimating SSC within
agricultural watersheds, particularly on PEI. Thus, the first specific objective of this study was to
test the ability of the model to predict SSC using precipitation and flow or surface runoff as input
variables. The second objective of the study was to introduce and test an erosion risk factor as
a predictor. One criticism of data-driven models is that they tend to be limited in their
applications by site specificity and incapable of accounting for land use changes. To partially
mitigate this problem, we developed what we call a watershed vulnerability index. This index
allowed the model to account for the spatiotemporal variability of erosion potential within each

drainage basin, as it relates to local soils and land use characteristics. The third objective was to
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compare a multi-watershed calibration of the ANFIS-based model to river-based calibrations. A
global model for all studied watersheds was developed and its results were compared to those

of individual watershed models.

7.4 Materials and Methods

7.4.1 Study watersheds

Six drainage basins located in Prince Edward Island, Canada were selected for the
present study. They are: the Wilmot, Dunk, Mill, Cross, Wheatley and Souris Rivers (see Figure
7-1). The distribution of percentage surface area occupied by agriculture and forest (PEI
Department of Environment/ Energy & Forestry and Ressource Inventory 2010) for those
watersheds is presented in Table 7-1. The dominant soil types for each watershed have been
identified, as well as their respective percentage of drainage area (see Table 7-1). All the soill
types of the studied watersheds have mainly a fine sandy loam texture. They include the
Charlottetown soil type, which is mainly well drained, the Cullodon, Tignish, O Leary and Albery
soil types with moderate drainage, and the Malpeque and Duvar soil types, which are poorly
drained (Research Branch Agriculture Canada/PElI Department of Agriculture 1994).
Geologically, the sedimentary materials of PEI are referred to as Permo-Carboniferous rocks

and are dominated by red-coloured sandstone and mudstone (van de Poll 1989).
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Figure 7-1 Locations and boundaries for study watersheds on Prince Edward Island, Canada
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Table 7-1 Land use and soil types for study watersheds.

Cross Souris Wheatley Dunk Wilmot Mill
River River River River River River
Station
coordinates:
Latitude 46°27'38"  46°23'27"  46°21'50" 46°20'51"  46°26'39" 46°44'39"

Longitudinal ~ 62°16'4" 62°18'26"  63°17'17" 63°39'46"  63°39'44" 64°11'2"

Area[km?] 37.67 14.41 21.13 140.6 48.94 48.98
Land Use [%)] :

Agriculture 10.2 29.7 68.9 66.2 81.7 31.3

Forest 83.0 60.8 20.4 25.2 10.1 57.0

Others 6.8 9.5 10.7 8.60 8.20 11.7
Soil Type [%]:

Charlottetown 29.8 143 81.2 74.0 79.7 9.10

Albery 43.6 53.7 12.9 17.7 8.10

Malpeque 2.30 6.20

Cullodon 8.20 15.1

Winsloe 4.40

Tignish 6.60

Margate 33.3

O Leary 23.9

Duvar 14.9

7.4.2 Turbidity data collection

Turbidity measurements in rivers were performed using two types of turbidity probes
(see Table 7-2). Turbidity loggers were deployed from December 8, 2012 through August 31,
2015. Turbidity sensors measure the turbidity of water using infrared radiation transmitted and
reflected by the suspended sediments. Sensors were calibrated first with turbidity standards and
the sampling frequency was set at 30 min, with an automatic wiper cleaning every 24 h, prior to
sampling.

The relationship between the turbidity and SSC was determined for every river with the

calibration curve established using the method of Pavey et al. (2007). The calibration curve for

59



each turbidity probe was performed using mixtures of in situ water and local sediment with
particles of maximum size 63 micrometres. Thus, different ratios of water and sediments were
continuously stirred in a 40 L tank and the value of the turbidity was recorded in conjunction with
the collection of a 500 mL grab sample which was subsequently, filtered, dried and weighed in
the laboratory. A nonlinear mathematical relationship between SSC and turbidity was chosen for
all monitoring sites after analysis of graphs. The equation form that was used for the relationship
is:
C =aTP (7-1)

Where C is the suspended sediment concentrations ; T is the water turbidity; a and b are the
coefficients estimated through fitting using a routine based on the Levenberg-Marquardt
algorithm, which is a variant of the Gauss-Newton iterative method. The method minimizes the
sum of the squares of the residuals and has been shown to provide a better approximation

compared to the ordinary least square method (St-Hilaire et al. 2005).

7.4.3 Meteorological and hydrometric data

Precipitation and surface runoff have a major influence on soil erosion over land and flow
plays an important role in the transport capacity of suspended sediment within a river. Daily
precipitation data from weather stations operated by Environment Canada
(http://climate.weather.gc.ca) and located nearest each site were used (Table 7-2). The daily
streamflow data were obtained from Environment Canada (Water Survey Division) from

hydrometric stations (http://wateroffice.ec.gc.ca) described in Table 7-2.
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Table 7-2 Meteorological and hydrometric stations used in the present study

River Turbidity Hydrometric Meteorological
sensors Station names Station ID Station names  Climatic ID
Cross Eureka 2 St Peters 8300562
Wilmot YSI 6136  Wilmot River near 01CB004 New Glasgow 8300497
Wilmot Valley Elmwood 8300425
Souris Eureka 2 Alliston 8300100
Mill YSI 6136  Carruthers Brook 01CA003 Alberton Snow 8300085

near St-Anthony Tyne Valley 8300846

Dunk YSI 6136 Dunk River at Wall 01CB002 Elmwood 8300425

Road New Glasgow 8300497

Wheatley Eureka 2 Summerside 8300596

For the Cross, Souris and Wheatley Rivers, which are not currently gauged by Environment
Canada, water level loggers were installed adjacent to the turbidity logging stations. Water
levels were recorded at 30 minute time step with ONSET HOBO Water Level Loggers installed
at the bottom and top of a stilling well. According to standard set up, the top level logger was
measuring atmospheric pressure, in order to subtract that pressure from the values recorded by
the bottom logger, which was reading total (i.e. atmospheric and hydrostatic) pressure,
ultimately converted to levels. Spot discharge measurements were taken using a Marsh
McBirney Velocity meter in order to construct stage-discharge rating curves for these three

rivers.

In order to test surface runoff (in contrast with total discharge that combines base flow
and surface runoff) as a predictor, hydrograph separation was performed using the Web-based

Hydrograph Analysis Tool (WHAT; Lim et al. 2005). The WHAT system uses the general form of
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a digital filtering proposed by Eckhardt (2005) to separate baseflow from total daily streamflow.
For all studied rivers, a value equal to 0.8 for the BFImax (Maximum value of long term ratio of
baseflow to total streamflow) was used as recommended by Eckhardt (2005) for perennial

streams with porous aquifers.

7.4.4 Adaptive neuro-fuzzy inference system methods

ANFIS-based models take advantage of the learning capacity of artificial neural networks
and the ability of fuzzy logic to express knowledge about a system using standard linguistic
rules, namely by combining input categories and the result of the combinations using IF... THEN
sentences. ANFIS also re-injects actual numerical input data in the model as weighted sums to
modulate its output (Takagi and Sugeno 1985). An example of the ANFIS architecture for two
input variables x1 and x2 is shown in Figure 7-2. The fuzzy rules for this example can be stated

as follows:

Rule R;: IF (x1is Bj) and (x2 is Aj)) THEN f, =px1+qgx2 +r; (7-2)
Where p;, q; and r; are consequent parameters that can be estimated by using the ordinary

least squares method; B; and A; are linguistic values defined by fuzzy sets.

Layer 1 Layer 2 Layer 3 Layer 4

i ) Layer 5

Y v

Figure 7-2 The architecture of an ANFIS model (Adapted of Jang (1993))
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In Figure 2, the fuzzification layer (Layer 1) associates a membership function with each node
that defines the degree of compatibility with category (e.g., high flow) represented by a fuzzy
set (Godjevac 1999). A membership function of a fuzzy set, as proposed by Zadeh (1965), is a
generalization of the indicator function in classical sets with a range covering the interval [0,1].
Fuzzy sets can be constructed using various simple linear or nonlinear functions. For instance,
for a generalized bell-shaped membership function, the output of the ith node of layer 1 (01) is

given by the formula:
0F = pa(0) = 1/(1 +|(x — 1) /ay] ) (7-3)

Where p,, is membership degree of x (varying between O for a value excluded from the
membership to 1 for a value that fully belongs to the category defined by the fuzzy set); a;, b;
and c; are premise parameters. The parameter a; corresponds to the membership function
center; b; and ¢; determine the slopes at the inflection points of the function used to define the

fuzzy set.

In layer 2 shown in Figure 7-2, each node performs a fuzzy T-standard that defines the class of
intersection operators for fuzzy subsets (Godjevac, 1999). The output of layer 2 nodes is

obtained from:
07 = w; = g, (x1) X i, (x2) (7-4)
Where u,, and ug, are membership degrees respectively for input variables x1 and x2.

The outputs of the T-standards are standardized in layer 3. The output of layer 3 nodes in the

example is obtained using the relationship:
03 = w; =wi/(Wy + wy + ws + w,) (7-5)

In layer 4, a linear combination of input variables is applied. The output of the layer 4 nodes (0;")

is obtained from:
Of = w;(pix1 + q;x2 + ;) (7-6)

Where p;, q; and r; are conclusion parameters that can be estimated using the least squares

method for input variables x1 and x2.

Finally, the predicted output of layer 5 (0?) is obtained by a weighted sum of layer 4 outputs:
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07 =¥ wi(pix1 + qix2 + ry) (7-7)

To train fuzzy systems, the ANFIS hybrid algorithm uses first the least square estimator
to adjust the consequent parameters according to premise parameters. Second, it uses the
gradient descent algorithm to adjust the premise parameters according to the consequent
parameters by adapting the connection weights to minimize errors. The database used was split
into two subsets: two thirds were used for the model calibration (the so-called learning phase)
and the remainder for model validation. The GENFIS1 and EVALFIS functions in matlab’s fuzzy
logic toolbox (MathWorks 2015) were used respectively to design a fuzzy inference system
structure for ANFIS training and to perform fuzzy inference calculations. Thus, the number and
type of membership functions were determined experimentally, by developing various models
and studying their results. The performance criteria for the model were then calculated both in
calibration phase and in validation phase. Three of the most commonly recommended criteria,
namely the Nash-Sutcliffe coefficient (NS, Nash and Sutcliffe 1970, Moriasi et al. 2007), the root

mean square error (RMSE) and the bias were used for model assessment.

7.4.5 Development of watershed vulnerability index

The watershed vulnerability index, a variable introduced as a supplement to other ANFIS
model inputs, aims to take into account the impact of factors related to soil vulnerability to water
erosion. Factors related to soil characteristics, topographic basins and land-use and
management practice play a major role in the sediment reaching the river. The mean slopes of
studied watershed were low and were all of the same order of magnitude. The most dynamic
variables typically used in empirical models such as the universal soil loss equation (USLE)
developed by the U.S. Department of Agriculture in the 1950s (Wischmeier et al. 1958,
Wischmeier 1959) were included. They are the soil erodibility factor K with crops and
management factor C. The USLE also includes a support and management practice factor P,
which represents the soil loss associated with an agricultural support and management practice
other than traditional straight-row plowing parallel to the land slope.There were no data
available that would allow for the inclusion of the practice factor (e.g. information on contouring,
terracing and strip cropping) in the model and it was set to 1 for the studied watersheds. The
topographic data were also excluded as a model input because the mean slopes of the studied
watersheds were low and were very similar among the studied drainage basins. A watershed

vulnerability index Kr was developed and calculated for each watershed using only soil
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erodibility K with crops and management factor C. The advantage of combining these two
variables is to integrate into the ANFIS-based model the variable that takes into account the
spatio-temporal distribution of the soil sensitivity or soil vulnerability to water erosion, depending
on land use. The parameters that affect the K factor are soil texture, organic matter content, soil
structure, permeability and seasonal fluctuations (Wall et al. 2002). The formula proposed by

Williams et al. (1995) was used to calculate the soil erodibility factor K:

K =[0.2 + 0.3exp(=0.0256 Ysana (1 — xsi16))] X [xsite/ Ctsite + Xetay)] - X
[1- 0.25)(0rgc/(exp(3.72 —-2095 Xorgc)+ Xorgc)] X

[1 — 0.7(1 = 0.01¥sana)/(exp(—5.51 + 22.9(1 = 0.01xsana)) + (1 - 0-01xsand))]
(7-8)
Where xsiit, Xsand, Xorgc are respectively the percentages of silt, sand, and organic matter.

The PEI soil layers were used to identify different types of soils in every watershed and the soil
erodibility factor K for every type of soil was calculated using information on physical properties
(size distribution and organic matter) given by Canadian Soil Information Service
(http://sis.agr.gc.cal/siscan). A weighted mean of K values was computed for every basin
according to the proportion of surface area occupied by different types of soils. To better

account for the seasonal fluctuation in the soil erodibility factor:

¢ Monthly distributions of the rainfall erosivity index from the climatic station closest to the
site were extracted from the RUSLE-CAN manual (Wall et al. 2002).
e Monthly K-values were weighted according to the distribution of erosive rainfall
throughout the year.
o Monthly K-values were multiplied by a factor of 2 during the winter-spring thaw period,
as recommended by Wall et al. (1988).
Calculating the crops and management factor (C) requires data about crop canopy, surface
cover, soil biomass, tillage, surface roughness, prior land use and the distribution of erosive
rainfall (Wall et al. 2002). C values for periods corresponding to five crop stages for every year
proposed by Wischemieir and Smith (1965) were used. For every watershed, a weighted mean
of C values for different crop stages was calculated according to the distribution of surface area
occupied by different types of crops at different stages. Monthly C values were subsequently
weighted according to the proportion of erosive rainfall index from the nearest climatic station.

The monthly values of the watershed vulnerability index were obtained by combining both
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factors (the monthly C values and monthly K values) and multiplying by the surface area of each
watershed to account for the impact of the contributing area. Daily values of watershed
vulnerability index were smoothed/interpolated from monthly values using the piecewise Cubic

Hermite interpolation method (Fritsch and Carlson 1980).

7.5 Results and discussion

75.1 Watershed vulnerability index and sediment monitoring results

The SSC data used in this study were obtained using mathematical relationship
developed using the calibration curves. The parameters of the equation used to calculate SSC
versus turbidity are presented in Table 7-3 alongside four performance criteria (RMSE, NS
coefficient, R and bias) and an example of a calibration curve is shown in Figure 7-3 for the
Wilmot River. The final results of suspended sediment monitoring for all watershed studied are
shown in Figure 7-4.

Table 7-3 Values of parameters for all rivers in equation: SSC= a[Turbidity]”

River Parameter a Parameterb NS RMSE R? Bias
(mg/L) (10?)
Cross 1.61 0.96 0.99 8.8 0.99 0.15
Wilmot 0.97 1.19 0.98 99.2 0.98 -1.28
Souris 2.33 0.88 0.99 16.1 0.99 0.80
Mill 0.08 1.64 0.95 529.2 095 -35
Dunk 0.06 1.52 0.94 2578 0.94 -9.0
Wheatley 1.48 0.98 0.99 834 0.98 -0.03

Examples of mean monthly SSC versus mean monthly watershed vulnerability index for year

2014 from January to November and the box plot of the watershed vulnerability index for each
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watershed are shown in Figures 7-5 and 7-6, respectively.
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Figure 7-4 Times series of daily suspended sediment concentrations on the six rivers monitored in the present study
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Figure 7-5 Hydrographs of mean monthly SSC versus watershed vulnerability index
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Figure 7-6 Box plot of watershed vulnerability index for studied watersheds

Analysing the graph of Figure 7-5 shows that the maximum watershed vulnerability index value
is observed during freezing and thawing periods while it becomes moderately high at planting
time and tends to be low at crop maturity. The shape of the time series in Figure 7-5 shows that
there is a strong relation between the seasonal variation of the watershed vulnerability index
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and SSC. Thus the watershed vulnerability index seems to show an influence on the temporal
variability of SSC for the studied watershed. Figure 7-6 shows that the Dunk River has the
highest value of watershed vulnerability index Kr corresponding to a relatively high percentage
of agriculture (66%). The Wilmot River also has high agriculture land cover (81 % of drainage
area) and has similar Kr values as the Wheatley River, which has 70% of its drainage area used
for agriculture. Comparing the C (crop and management factor) component of watershed
vulnerability index between different watersheds, it was found that this factor has the greatest
influence on the index Kr with a coefficient of variation of 50% between watersheds. The
averaged soil erodibility factor K showed much lower variability between the six watersheds with
a coefficient of variation of 3.5 %. When month is accounted for, there were no significant
differences in K between the Wilmot, Wheatley, Souris and Cross Watersheds. Also, scaling the
averaged watershed vulnerability index using the drainage area was a first attempt at
representing the scale of sediments supplies on the ground. The net result is that basins that
have up 60% of their drainage area used for agriculture (The Dunk, Wilmot and Wheatley

Rivers), are the ones with the highest values of watershed vulnerability index.

7.5.2 ANFIS models results for each watershed

Various ANFIS models were developed and their results were studied for different
combinations of input data (i.e., Precipitation (P), total discharge (Q), surface runoff (qR) and
Watershed vulnerability index (Kr)). The first two thirds of data were used for calibration and the
last third for validation. The model performance indicators obtained using different combinations
of input variables in the ANFIS for the six watersheds are presented in Table 7-4. Scatterplots of
observed versus simulated SSC for ANFIS models with various combinations of input variables
for the validation phase are shown in Figure 7-7(a) and (b). The best performance was obtained
when precipitation, total flow and Watershed vulnerability index were used as input variables.
This result demonstrates the roles played by by total flow and the source of sediments,
respectively, in the transport capacity of suspended sediment within the water column of a river
and in the spatiotemporal variation of sediment budgets depending on watershed characteristics

(land use, soil erodibility, etc.) under the meteorological constraints.
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Table 7-4 Performance of river-specific models using total flow (Qy), precipitation (P), surface runoff (gr), watershed
vulnerability index (Kr)

River Training data Validation data
Input NS RMSE Bias NS RMSE Bias
Variables (mg/L) (107 (mg/L) (107
Cross P, Qt 0.86 6.7 0.49 0.56 28.6 -0.59
P, gr 092 5.0 -0.42 058 279 2.4
P,Q., Kr 095 45 -0.48 0.83 14.2 0.45

P,ar, Kr 094 3.9 0.19 0.79 19.53 0.44

Wilmot P, Q 0.68 33.9 -1.2 0.52 105.3 0.24
P, gr 0.71 319 -1.0 0.66 88.4 0.18
P,Q,Kr 075 56.8 0.6 071 70.1 -0.20
P,ar, Kr 073 487 -0.5 0.62 75.8 0.48
Souris P, Qt 0.74 20.9 -0.47 0.67 6.7 0.07
P, gr 0.79 185 -202 0.74 5.9 5.00
P,Q,Kr 084 16.6 -0.07 0.86 4.30 0.30
P,gr, Kr 078 1941 0.2 0.82 4.9 0.02
Mill P, Q 0.63 50.10 -0.25 0.69 25.2 -2.80
P, gr 061 5535 0.17 065 264 -0.04
P,Q,Kr 072 37.16 -0.9 0.80 21.9 0.19
P,or, Kr 0.75 285 -0.31 0.77 234 -2.71
Wheatley P, Q: 0.85 26.8 0.22 0.77 43.7 2.40
P, gr 0.86 22.7 -0.03 0.80 33.6 -2.41

P,Q,Kr 086 20.0 0.6 0.82 304 0.20
P,ogr, Kr 0.86 29.8 -0.41 0.81 3485 0.15
Dunk P, Qt 0.36 98.3 0.73 0.34 103.3 0.80
P, gr 0.37 96.0 -0.72 039 922 0.83
P,Q, Kr 057 684 0.31 0.55 795 -0.05

P,or, Kr 055 875 -0.14 0.53 86.9 0.08

70



Dunk River: ANFIS(P,Qt) Cross River: ANFIS(P,Qt) Wilmot River: ANFIS(P,Qt)

10 10
8 = 8
= g 5 =
@
! Kl © S 6
: 5 2
E E o @ 4
g @, o g
] = ]
3 2
0
8 10 6 8 10 0 2 4 6 8 10
Log[Observed({mg/l)] Log[Observed(mg/l)] Log[Observed(mg/l)]
(a) Mill River: ANFIS(P,Qt) Souris River: ANFIS(P,Qt) Wheatley River: ANFIS(P,Qt)
10 10 10
8 8 8
T T T
= 5 o = s T 6
S S S
E E % E @
oy 2 & o, o ggﬁ’
=] = =] ]
g K| © g®"% g oog0 &
2 Feo o0
o B0 %o Qt))
o
o 2 4 6 8 10 4 6 8 10 4 6 8 10
Log[Observed(mg/l)] Log[Observed(mg/l)] Log[Observed{mg/l)]
Dunk River: ANFIS(P,Qt,Kr) Cross River: ANFIS(P,Qt,Kr) Wilmot River: ANFIS(P,Qt,Kr)
10 10
8 8
T T ° ) °
£ £ o £
5. g 8 5. %
E E o E
%) %) @
g’ Ei g’
- - -
2 2
(b) ' '
0 2 I3 6 8 10 6 8 10 0 2 4 6 8 10
Log[Observed(mg/l)] Log[Observed(mg/l)] Log[Observed(mg/l)]
Mill River: ANFIS(P,Qt,Kr) Souris River: ANFIS(P,Qt,Kr) Wheatley River: ANFIS(P,Qt,Kr)
10 10 10
8 8 8
E= k= =
£ 2 £
= 5 5 =
S S S
£ E o E 0
@ @ @ &
@, 2 ] Loy
g g @(&& g o
- - & -
o Q @
o
o ©
(o]
8 10 4 B 8 10 2 4 6 8 10
Log[Observed(mg/l)] Log[Observed(mg/l)] Log[Observed(mg/l)]

Figure 7-7 Scatter plots of observed versus computed SSC (Validation phase) for different input variables (a) P and Qt, and (b)
P, Qt and Kr)
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7.5.3 Multi-watershed ANFIS model results

Random subsamples of the datasets (the first two-thirds of data) from each watershed
were combined together in order to train the ANFIS and develop a global model which can be
applied to any of the six rivers. The remaining data were used for validation of the multi-
watershed ANFIS model. Only total flow, precipitation and Kr values were used as input
variables, as this combination of inputs provided the best results for river-specific models. The
performance indicators for the multi-watershed model are presented in Table 7-5. Figure 7-8
presents simulated versus observed SSC in the validation phase. When comparing the multi-
watershed ANFIS versus single-watershed ANFIS model results in validation phase, it can be
seen that the NS coefficients were decreased by 1.20 % for the Cross River, 3.48 % for the
Souris River, 1.22 % for the Wheatley River, and while they were increased by 9.09 % for the
Dunk River, 7.04 % for the Wilmot River and 1.25 % for the Mill River. Finally, the stability of
multi-watershed ANFIS models was tested. Given that subsamples of input data from each
watershed must be used to train the model, the experience needed to be repeated a number of
times for varying training data. Model training was repeated 20 times using different randomly
selected subsamples from all studied watersheds. Results show highest and lowest interquartile
ranges for the NS coefficient the Dunk River and the Souris River, respectively (Figure 7-9). All
median NS coefficient values were above 0.7 and no NS coefficient value was below 0.5.

Table 7-5 Performance of Multi-watershed ANFIS model

River Training data Validation data

Input NS RMSE Bias NS RMSE Bias

Variables (mg/L) (109 (mg/L) (109
Cross P,Q,Kr 085 3390 -3.28 0.82 17.55 -1.49
Wilmot P,Q, Kr 085 33.89 -1.64 0.76 53.8 -0.16
Souris P,Q,Kr 085 3389 -235 0.83 4.35 -0.8
Mill P,Q, Kr 085 3393 0.53 0.81 20.93 -2.03
Dunk P,Q,Kr 085 3391 -1.27 0.61 65.6 7.21

Wheatley P,Q;, Kr 0.85 3392 210 0.81 31.26 4.19
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Figure 7-8 Scatter plots of simulated versus observed SSC for multi-watershed ANFIS models
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Figure 7-9 Box plot of Nash-Sutcliffe coefficient values obtained using 20 different random subsamples of input data to train
the Multi-watershed ANFIS model

7.6 Conclusion

In the present study, a data-driven model based on the ANFIS approach was evaluated
for estimating suspended sediment concentrations in rivers of six agriculture-dominated
watersheds of Prince Edward Island, Canada. Different combinations of inputs were tested

including precipitation, surface runoff rate, total flow and a parameter that accounts for the
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temporal variability of soil erodibility according to soil and crop types. The introduction of the
erosion vulnerability index significantly improved the ability of the ANFIS model to estimate SSC
within the watershed. To the knowledge for the authors, this is the first attempt at including such

an input to a data-driven model for SSC estimations in agricultural watersheds.

In previous studies, even when used without inputs describing the erodibility of the
drainage basin, the neuro-fuzzy modelling had shown potential to become a powerful tool for
estimating SSC compared to other data driven model (Kisi 2005, Kisi et al. 2009, Rajaee et al.
2009, Salajegheh et al. 2011, Seyedian and Rouhani 2015). For examples, Kisi (2005) applied
an ANFIS model for daily suspended sediment estimation from flow data for the Quebrada
Blanca River and the Rio Valenciano River (USA) and the results indicated that the ANFIS
model provides higher accuracy and reliability than the artificial neural networks, the Multi-linear
regression and the SRC models. The ANFIS model had a smallest RMSE and a highest R?
respectively to 2.72 mg/L and 0.876, respectively, for the Rion Valenciano River; while for the
Quebrada Blanca River, the values were respectively 0.94 mg/L and 0,929 for RMSE and R? In
another case of study, the better performance of ANFIS compared to SRC results was also
reported by Kisi et al. (2009) for the monthly suspended sediment prediction using flow in
Turkey at Kylus and Salur Koprusu stations in Kizilirmak Basin. The minimum RMSE and the
highest R? were found equal respectively to 1970 t and 0.785 for Kylus station, and they were
39.416 t and 0.76 respectively for RMSE and R? for the Salur Koprusu station. The capabilities
offered by an ANFIS were also explored in comparison with the SRC model to estimate daily
SSC using flow data by Seyedian and Rouhani (2015) at four stations in the USA (Merrimack
River at alowell, Choptank Near Greensboro, Susquehanna River at Harrisburg and Swatara
Creek at Harper Tavern).Their results showed that the accuracy of the ANFIS model was more
acceptable than the SRC model with the R2 ranging from 0.23 to 0.95 and RMSE in the range
3.6-7506 mg/L.

Furthermore, this study showed the potential of implementing such a model on multiple
watersheds. The multi-watershed model results were deemed adequate when compared to the
same model trained on individual rivers. The multi-watershed ANFIS model performance varied
with different training sets, but never lost its predictive capacity (NS coefficient > 0.5), which
again indicates that the approach has the potential to be used on a regional scale, provided that
subsamples of inputs used for the training sets encompass most conditions occurring on

individual watersheds. This study opens the door to further investigations and additional work
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will be needed to see how the spatial variation of the index within a watershed can affect SSC
and to revisit the need for scaling the index by drainage area
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9.1 Résumé

Les zones tampons riveraines aident a atténuer les charges sédimentaires en suspension dans
les rivieres des bassins versants agricoles. L'évaluation de leur efficacité pour le contréle des
sédiments par différentes approches de modélisation peut aider a orienter les pratiques de
gestion bénéfiques. Le modele ‘Soil and Water Assessment Tool' (SWAT) et le modéle basé sur
le systeme d’inférence neuro-floue adaptatif (ANFIS) ont été utilisés pour prévoir les
concentrations de sédiments en suspension (CSS) et les charges de sédiments dans le bassin
versant de la riviere Mill (I.-P.-E., Canada). Ces modéles ont ensuite été utilisés pour évaluer
I'impact des largeurs des zones tampons riveraines sur la réduction des charges sédimentaires.
Le modéle ANFIS prédit de maniére plus précise les CSS mesurée que le modéle SWAT. La
relation entre la largeur du tampon et la réduction des sédiments évolue asymptotiquement et
commence a se stabiliser entre 50 et 100 m. L'augmentation de la largeur de la zone tampon de
15 & 100 m a entrainé une augmentation de la rétention des charges de sédiments de 30.5% et
36.2% de la charge totale de sédiments pour les modéles SWAT et ANFIS, respectivement. Les
augmentations du taux de rétention des sédiments tendent vers zéro pour les largeurs de
bande riveraines supérieures a 50 m pour les deux modeles. Cette étude a mis en évidence
gu'un modéle empirique de type ANFIS peut étre utilisé pour simuler l'impact des changements

d'utilisation du territoire sur les apports en sédiments dans une riviere.

9.2 Abstract

Riparian buffers are important features that help to mitigate suspended sediment loads within
rivers running through agricultural landscapes. Evaluating their effectiveness for sediment
control by different modelling approaches can help direct beneficial management practices. The
Soil and Water Assessment Tool (SWAT) model and the Adapted Neuro-Fuzzy Inference
System (ANFIS) based model were used for prediction of suspended sediment concentrations
(SSC) and sediment loads in the Mill River watershed (PEI, Canada). Those models were then
used to assess the impact of riparian buffer widths in reducing sediment loads. The ANFIS
model predicted measured SSC more accurately than the SWAT model. The relationship
between buffer width and sediment reduction was asymptotic, and the relationship begins to
plateau between 50 and 100 m. Increasing the buffer width from 15 to 100 m led to an increase
in sediment loads retention of 30.5% and 36.2% of the total stream sediment load for the SWAT
and ANFIS models, respectively. The increases of the sediment retention rate tend toward zero

for riparian strip widths above 50 m for both models. This study highlighted that a data-driven
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ANFIS based model can be used to simulate the impact of land use changes on the sediment

delivery in a river.

9.3 Introduction

Agriculture is reported by the United States Environmental Protection Agency as the most
widespread cause of stream pollution (U.S. Environmental Protection Agency, 2000). Sediment,
bacteria and nutrients constitute the three leading sources of water pollution from agriculture
(Liu et al., 2008; Beaudry, 2017; FAO & IWMI, 2017). In addition, soil particles being transported
in surface waters can be contaminated by adsorbed heavy metals or organic pollutants
(Kadokami et al., 2013; Song et al., 2017) and affect both aquatic flora and fauna (Beyer et al.,
2014). The turbidity of river water increases as a function of the increase of sediment loads with
negative consequences on fish habitat, the growth of aquatic plants and invertebrate species
(Ramskov et al., 2015; Valero et al., 2017).

Watersheds without sustainable land use and soil management practices can be subject
to increased erosion with high rates of soil loss (Shi et al., 2017; Mello et al., 2018; Schmidt et
al., 2018). The increase of the soil erosion in agricultural areas is related to the precipitation
regime, land slope and soil properties (Montgomery, 2007; Keesstra et al., 2016; Restrepo &
Escobar, 2018). Riparian buffer strips are multifunctional management tools that play an
important role for river water quality and are vital for aquatic biodiversity and riparian habitat
(Mankin et al., 2007; McCracken et al., 2012; Stutter et al., 2012). Implementing riparian buffer
zones is the most natural mitigation measure allowing for surface runoff reduction, pollutants
filtering and sediment retention before they reach the channel network while additionally
creating corridors of riparian habitat along streams and regulating stream temperature. The
optimal width of riparian buffer strips can vary depending on the intended function (e.g.,
retention of sediment vs. nutrients; Chang et al., 2011; Hawes & Smith, 2005 (Hawes & Smith,
2005; Chang et al., 2011; Shan et al., 2014; Miller et al., 2015). Understanding of the impact of
buffer strips for sediment control in agricultural landscape is crucial to evaluating their
effectiveness (Sahu & R. Gu, 2009; Betrie et al., 2011; Monteiro et al., 2016; Vigiak et al., 2016;
Mello et al., 2017).

Hydrological and erosion/sediment models, in combination with monitoring, are essential
tools to assist watershed managers in implementation of strategies and policies for water quality
preservation, particularly for the optimisation of the beneficial management practices for

achieving water quality targets (Hould-Gosselin et al., 2016; van Vliet et al., 2016; Romano et
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al., 2018). Physical processes related to erosion and sediment transport are modelled with
empirical or/and deterministic approaches and this results in two main types of models, namely
data-driven models and physical process-based models. Data-driven models and physical
process-based models have different strengths and limitations for estimating suspended
sediment concentrations (SSC) and sediment load. Despite their relatively easy implementation
for examining impacts of changes in landscape management practices, physical process-based
models can require large quantities of input data, input parameters and computational time
during calibration, compared to data-driven models (Hamaamin et al., 2016). However, the
potential of data-driven models for exploring the implications of altering factors that may
influence erosion, such as land-use/land-cover in agricultural watersheds, remains relatively

unexplored.

Prince Edward Island (PEI, Canada) is a highly agricultural province and increasing
degradation of the environmental conditions of its streams, estuaries and coastal waters is
recognized (Coffin et al., 2018). Sediments resulting from intense agricultural activities have
been well documented in the region (Alberto et al., 2016; Sirabahenda et al., 2017). Monitoring
of suspended sediment during 2013 - 2017 showed that the sediment loads are high in several
PEI Rivers and stakeholders involved in watershed management have to consider mitigating
actions in order to attenuate erosion (Sirabahenda et al., 2017). One cost-effective strategy to

guide mitigations consists of implementing robust models as decision-making tools.

The objective of this study was to compare the effectiveness of a deterministic model and an
empirical model for prediction of SSC and sediment loads in an agricultural watershed.
Secondly, those models are used to assess the impact of riparian buffer widths in reducing
sediment loads. To this end a global nonparametric model, the Artificial Neuro-Fuzzy Inference
System (ANFIS) based model, including a new parameter related to soil and land-use
characteristics, was developed by Sirabahenda et al. (2017). This model is used along with the
well-known deterministic model, the Soil and Water Assessment Tool (SWAT) model with the
goal of simulation of impacts from different scenarios of land use and management on sediment

loads using a PEI watershed.
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94 Materials and Methods

9.4.1 Study site and data gathering

The Mill River is located in Prince Edward Island, Canada and flows into the southern
Gulf of St Lawrence (Erreur ! Source du renvoi introuvable.). The Mill watershed covers an
area of 120.4 km2 and the drainage upstream of the sediment monitoring station (46°44'39.6"N,
64°11'2.1"W) is 46.2 km2. The steeper slopes are located near the river banks and slopes are
classified such that 59.3% and 12.7% of watershed area are under 1% and above 3%,
respectively. The principal soil types of the Mill watershed and their drainage classes (Research
Branch Agriculture Canada/PEI Department of Agriculture, 1994) are presented in Table 9-1.
The geological formation of the native rocks of those sedimentary soils is considered to be
Triassic Age with dominant feature of red color (van der Poll, 1983). The three main types of
land use/land cover for the studied watershed (Erreur ! Source du renvoi introuvable.) were
agriculture (31.3%), forest (60.7%) and wetlands (6.4%).

Table 9-1 Distribution area (%) of soil series for Mill Watershed.

Drainage class Soil types names

Well drained Charlottetown (7.5%)
Moderate drained Margate (39.9%), Tignish (7.2%), O Leary (24.2%); Albery (3.0%)

Poorly drained Duvar (14.5%)
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Suspended sediment data were monitored in the Mill River using turbidity from May 15,
2013 through September 30, 2017. An YSI turbidity probe that quantifies reflectance of infrared
radiation by the suspended sediments to measure Nephelometric Turbidity Units (NTU), was
deployed. The sampling frequency was 30 min with an automatic cleaning after 24 h and a
seasonal recalibration of the probe. The relation between the turbidity and SSC was determined
by establishing a calibration curve with grab samples of river sediments with varying dilution to
cover the range of measured turbidity. Each grab sample was subsequently filtered, dried and
weighed to determine SSC. The detailed description is given by Sirabahenda et al. (2017) for
calculation of the non-linear mathematical relationship between SSC and turbidity for the Mill
River. Meteorological data, including precipitation, temperature, wind speed, solar radiation and
humidity were obtained from local weather stations (Alberton Snow, Tyne Valley, Harrington
CDA CS and Summerside stations) operated by Environment and Climate Change Canada
(http://climate.weather.gc.ca). Streamflow data were obtained from Environment and Climate
Change Canada (Water Survey Division) for Carruthers Brook near St-Anthony station

(http://wateroffice.ec.gc.ca).

9.4.2 SWAT model description and set up

The SWAT model is a conceptual physically process-based model that enables
simulation of the impacts of land use practices on waterbodies (qualitatively and quantitatively)
at the watershed scale (Neitsch et al., 2011). For spatial discretization, the watershed is
partitioned into sub-watersheds which are further divided into Hydrologic Response Units

(HRUs) comprised of uniqgue combinations of land cover, slope and soil type.

Processes modeled by SWAT include canopy storage, snow melt, surface runoff and
infiltration, crop growth, evapotranspiration, erosion and transport of sediments, nutrients and
pesticides. Erosion generated by precipitation and surface runoff is calculated using the
Modified Universal Soil Loss Equation (MUSLE) (Williams, 1995). The MUSLE is a function of
runoff factors (peak and volume of runoff), soil erodibility factor, cover and management factor,
support practice factor, a topographic factor and a coarse fragment factor. A detailed description
of the physical processes involved in modelling the hydrological cycle and related to the
loadings of sediments, nutrients and others pollutants and their movement through the channel
network is presented by Neitsch et al. (2011) in the SWAT theoretical documentation

(http://swatmodel.tamu.edu).
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In this study, an ArcGIS-ArcView extension and graphical interface for SWAT, ArcSWAT
2012 was used to set up the model by using watershed characteristics obtained from a
database including Digital Elevation Model (DEM), soil, land use and climatic data. GIS data
layers for the stream network, soil, land use and 2 m contour lines (PEl Department of
Environment/ Energy & Forestry and Resource Inventory, 2010) were used for the DEM
construction and further sub-classification of areas in the Mill watershed. The Mill watershed
was delineated into 25 sub-basins, from a reduced resolution DEM of 10 m, which were then
further partitioned into Hydrologic Response Units (HRUs). The distribution of HRU within the
Mill watershed was set up using multiple HRUs per sub-basin option with the same minimum
areal coverage threshold of 5% for land use, soil and slope classes to be considered. Then,
subdividing the sub-basin into homogeneous areas having unique soil, land use and
management combinations resulted in a total of 479 HRUSs for the Mill watershed. The largest
sub-basin has an area of 587.3 ha while the smallest sub-basin has an area of 5.37 ha. Some
statics regarding the area of those HRUs from the sub-watersheds are shown in the Table 9-2.

Table 9-2 Stastistics for area of the HRUs

Statistic for the HRUs from the sub-watersheds

Interval area [ha] Sum area Number of HRUs Max Mean Min Sd
[ha] [%] [%] [%] [%]
1-10 1020.97 366 24.31 2.32 0.03 2.99
10-40 1626.02 87 39.19 10.54 2.08 7.52
40-80 895.13 18 51.07 26.39 7.84 14.75
80-200 1076.81 8 58.84 32.23 17.19 13.41

For overland flow, the modified Soil Conservation Service (SCS) curve number method (USDA
Soil Conservation Service, 1972) was selected to estimate the amount of runoff. The modified
rational method (Kuichling, 1889) was used to calculate runoff peaks and the potential
evapotranspiration was computed using Monteith (1965). The variable storage routing method
(Williams, 1969) was chosen to route water through the channel flow network to the watershed

outlet. The SWAT model estimated sediment erosion due to precipitation and runoff using the
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MUSLE and the simplified version of Bagnold (1977) stream power equation was chosen for

sediment routing, including sediment resuspension and deposition phenomena.

The calibration was performed manually (Neitsch et al., 2002) by iteratively adjusting the
parameters and comparing simulated results to observations for streamflow and sediment
loads. The baseflow filter program (Arnold et al., 1995; Arnold & Allen, 1999) available on
https://swat.tamu.edu was used for partitioning observed stream flow into base flow and surface
runoff. For the hydrological model component, the surface runoff was firstly calibrated by
adjusting the parameters such as the curve number (CN2), soil available water capacity
(SOL_AWC) and soil evaporation compensation factor (ESCO). Secondly, the base flow was
calibrated considering the following parameters: the groundwater “revap” coefficient
(GW_REVAP), the threshold depth of water in the shallow aquifer for “revap” to occur
(REVAPMN) and the threshold depth of water in the shallow aquifer required for base flow to
occur (GWQMN). Finally, the parameters that impact the shape of the hydrograph such as the
channel hydraulic conductivity coefficient (CH_K) for the transmission losses, the roughness
coefficient (OV_N), the base flow alpha factor (ALPHA_ BF), the temperature lapse rate
(TLAPS) and minimum/maximum melt rates (SMFMX and SMFMN) for snow melt, were
adjusted until values were acceptable for both water balance and stream flow. For the sediment
model component, the following parameters were adjusted for sub-watershed sediment loads in
addition to runoff factors calculated during the hydrologic calibration process: crop management
factor (USLE_P), slope length factor (SLSUBBSN), the slope of HRUs (SLOPE), crop practice
factor (USLE_C), crop residue coefficient (RSDCO) and bio-mixing efficiency (BIOMIX). For
channel routing, the parameters related to sediment degradation and deposition processes such
as the channel cover and erodibility factors (CH_COV and CH_EROD), linear and exponential
coefficient for sediment re-entrainment in channel (SPCON and SPEXP), were also adjusted

during sediment calibration.

The hydrological module calibration was performed for the period of January 2007
through December 2015, while the data from January 2000 through December 2003 were used
to validate the hydrological component of the SWAT model. Also, the period from January 2004
through December 2006 was fixed as the model spin up period for SWAT simulations. Sediment
module calibration and validation were done from May 2013 through December 2015, and from
January 2016 through September 2017 respectively. The performance of the model was
evaluated through graphical analysis between simulated and measured data and calculation of

three statistical metrics (Table 9-3) recommended by (Moriasi et al., 2007): the Nash-Sutcliffe
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efficiency (NSE), the root mean square error-observations standard deviation ratio (RSR) and
the percent bias (PBIAS). The Nash-Sutcliffe Efficiency (Nash & Sutcliffe, 1970) is a standardized
measure that determines the relative magnitude of the residual variance compared to the
measured data variance. The PBIAS quantifies the average tendency of the simulated data to
be larger or smaller than the observed data (Gupta et al., 1999). The RSR is a measure of the
ratio of the Root Mean Square Error (RMSE) and the standard deviation of the observed data.

Table 9-3 Performance rating and statistical criteria. X; and X; refer to the observed data and their average
respectively, Y; refer to the simulated data and n is the number of observations.

Statistics criteria Performance Rating : Good (Moriasi et al., 2007)
Equations Streamflow Sediment
NSE = 1 n(X;—Y;)? 0.65 < NSE < 0.75 0.65 < NSE < 0.75
(X — X)?
RSR — X —Y)? 0.5 < RSR < 0.60 0.5 < RSR < 0.60
(X — X;)?
pBias — 2i=1Xi —¥) X100 +£10% < PBIAS < £15% +15% < PBIAS < +30%

n
i=1Xi

9.4.3 ANFIS model description and set up

Presented for the first time by Jang (1993), the ANFIS is a data-driven model based on
the Takagi-Sugeno’s inference system (Takagi & Sugeno, 1985) that combines the best
strategies of artificial neural networks and fuzzy logic. The ANFIS model has shown better
performance compared to other data driven models for sediment modelling applications (Kisi et
al., 2009; Afan et al., 2016; Kaveh et al., 2017). The ANFIS model simulation of suspended
sediment in this study was performed using concomitant (i.e. zero lag) variables: precipitation,
streamflow and the Watershed Vulnerability Index (Sirabahenda et al. 2017). The development

of the Watershed Vulnerability Index is based on the key factors of the Universal Soil Loss
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Equation (USLE) such as the soil erodibility factor K with the crops and management factor C.
The use of the Watershed Vulnerability index, as an additional predictor, allows the ANFIS
model to account for the spatial and seasonal variability of the land-use and soil characteristics
in the estimation of SSC (Sirabahenda et al., 2017).

Fuzzy inference calculations were performed using GENFIS1 and EVALFIS functions
incorporated in Matlab’s fuzzy logic toolbox (MathWorks, 2015). The ANFIS training is based on
a hybrid algorithm allowing error minimisation and used the least square estimator and the
gradient descent method to adjust consequences and premise parameters by adapting the
connection weights. For comparison, the datasets were split into two blocks (for training and test
phases) considering the same period and the same assessment criteria for the model
performance as in SWAT model simulation.

9.4.4 Buffer strip scenarios

The legislatively mandated riparian buffer strip width for Mill Watershed was targeted to
be extended for sediment loads reduction in the river. Thus, buffer strip widths varying from 15
m (current regulated width) to 100 m were considered for this study. Percentage agricultural
area associated with the increase in buffer strip width was computed using Geoprocessing tools
‘buffer’ and ‘clip’ in ArcGis for the watershed studied. Then, the decreased percentage area of
agriculture was calculated by dividing the agriculture surface area within every projected buffer

strip by total agricultural surface area.

Different buffer width scenarios were simulated using hydro-meteorological data for the
validation period. For the ANFIS model, the effect of agricultural area change on sediments
loads was tested by modifying the Watershed Vulnerability Index. The value of this index
changed as a function of agricultural area associated with the prescribed buffer widths.
Similarly, land use in the SWAT model was updated by decreasing agriculture area and
increasing the forested area by the same percentage from the watershed data in the ArcSWAT
tool before every simulation. Finally, the estimated sediment trapping efficiency was quantified
as the difference between sediment loads simulated by both models under the projected

riparian strip width and its current conditions.
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9.5 Results and Discussion

9.5.1 SWAT and ANFIS sediment simulation results

The first output calibrated for the SWAT model was the streamflow with NSE values of
0.81 and 0.78 respectively for the calibration and validation periods. The RSR and PBIAS were
respectively 0.53 and -17.6% for the model calibration period, while they were respectively 0.55
and -24.4% for the validation period. Those quantitative statistics indicated a good performance
rating according to the ranges of statistics values recommended (Table 9-2) and reported by
Moriasi et al. (2007). However, streamflow are under-predicted by the SWAT model similar to
results reported by Anaba et al. (2017). Factors that most influence streamflow underestimation
could be the limitations from the use of SCS Curve numbers (CN2) for days with several
downpours for surface runoff calculation (Qiu et al., 2012; Abbaspour et al., 2015) and the
spatial variability of precipitation that was not fully captured by the relatively distant rain gauges.

For SSC estimations, Figure 9-2 the time series plots of flow, precipitation and SSC for
calibration phase and validation phase. For events with high SSC, the ANFIS model predicted
SSC more accurately than the SWAT model. The SSC underestimation by SWAT may be due
to the simulated streamflow underestimation related to the limitations of the surface runoff

calibration processes.
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Figure 9-2 Time series plot of flow, precipitation and SSC for Calibration phase (a) and for validation phase (b)
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The Figures 9-3 and 9-4 show respectively the log-scaled scatterplots of predicted SSC versus
observed SSC for SWAT and ANFIS models. Their high slope and low y-intercept of the best-fit
regression line indicated that those models reproduce relatively well the magnitudes of the
observed SSC (Willmott, 1981). Values for statistics for SSC prediction are presented in Table

9-3 and their performance ratings are good (Moriasi et al., 2007).

Mill River: SSC estimation (SWAT calibration) 6 Mill River: SSC estimation (SWAT validation)
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Figure 9-3 Scatter plot of observed versus simulated SSC for SWAT model.
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Figure 9-4 Scatter plot of observed versus simulated SSC for ANFIS model.

93



Table 9-4 Model performance evaluation

Statistical performances indicators

NSE RSR PBIAS
Variable calibration validation Calibration validation calibration Validation
Sediment SWAT 0.76 0.71 0.49 0.56 -19.6 -23.5
ANFIS 0.79 0.75 0.45 0.49 -15.2 -19.7

Those model performance indicators suggest that the ANFIS model used in combination with
the Watershed Vulnerability Index can be an alternative and efficient tool to predict SSC
comparatively to SWAT model for Mill River. It was found also by Roushangar et al. (2014) that
ANFIS models gave better total bed material load transport rates than a deterministic model for
the Qotur River in Northwestern Iran.

The ANFIS model estimated a total sediment load of 6561 tonnes with an overestimation
of 1.7 % during calibration phase and with an underestimation of 13% during validation
compared to the total sediment load observed. The SWAT model estimated the total sediment
load as 4836 tonnes with an underestimation of 24 % and 22% compared to the total sediment
load observed for calibration and validation phases, respectively. The sediment loads
underestimation by the SWAT model could be linked to the runoff factors underestimation
or/and its difficulty in adequately capturing the contribution due to stream bank soil losses
(Zaimes et al., 2004) in the suspended sediment transport system. The variations in soil
aggregate stability during freeze and thaw periods may also affect significantly the runoff and
the soil erosion (Hayhoe et al., 1992; Starkloff et al., 2018) and it has been noted by Edwards
and Burney (1989) that the snowmelt and prolonged low-intensity rains yield greater sediment

loss for PEI soils in the early spring.

9.5.2 Riparian strip effective width and sediment retention rate

The change in simulated sediment retention rates were 30.5 % and 36.2 % of the total
stream sediment load for the 100 m wide forested buffer strip for the SWAT and ANFIS models,

respectively. These sediment trapping rates represent the net benefit over what the Mill
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watershed presently has with 15 m buffer strips. The sediment retention rate increases initially
with buffer width and starts to reach a plateau for the buffer widths above 50 m. There is a
diminishing benefit in making the riparian buffer strip wider than 50 m. Thus, by doubling the
buffer width from 50 m to 100 m, there is only an increase of sediment retention rate of 4.6 % for
the SWAT model and 4.0 % for the ANFIS model. Other reviewed studies noted that the
sediment retention increases with riparian width but not infinitely and the effective riparian buffer
strip width is site-specific (Parkyn, 2004). The Figure 9-5 presents the variation of sediment
trapping efficiency and the decreased percentage area of agriculture in function of the increased
buffer widths (i.e. additional buffer width from the original 15 m). An exponential model was also
fitted to the simulated retention rates as a function of the increased buffer widths. The
equations, provided in Figure 9-5, can be used by managers to interpolate between the
modeled retention rates. Based on the calculation with these equations, Table 9-5 provides an
example of a summary of buffer strip widths (including the original 15m) and associated target
percentages of the theoretical maximum sediment retention that could be used by water

resources management to support informed decision-making.
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Figure 9-5 Sediment trapping efficiency versus the increased riparian buffer width.
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Table 9-5 Total buffer strip widths required for target percentages of sediment reduction

Additional sediment Total Buffer Strip

retention above current widths required

(percentage of maximum)
ANFIS SWAT

7 (m} [m]
10 17.7 18.0
25 22.5 23.1
50 32.6 33.8
75 48.4 49.8
90 65.0 65.6

The comparative analysis also shows that the ANFIS model gives an average of 6.4 % higher
sediment retention ratios than SWAT model. This relatively small difference can be explained by
uncertainties related to input data and to the limitations inherent to the mathematical
conceptualization of both models. The ANFIS model works as a black box (Wang, 2006) and
the parameters have no signification in terms of sediment transport processes like sediment
resuspension or deposition phenomena, for example. The ANFIS model needs large datasets
for the learning phase. Hence, when the time series are relatively short, the model has its limits
and over-parametrization can occur (Nayak & Jain, 2011; Sanikhani & Kisi, 2012). The
over/under estimation of the runoff factors by the SWAT model results in over/under estimation

of sediment loads implicitly during simulation.

Others factors related to local conditions may affect the sediment trapping efficiency
such as steep slopes, the texture of soils and footpaths in the riparian buffer strip (Wenger,
1999; Shan et al., 2014). Fischer and Fischenich (2000) noted that the function of the best
buffer is often compromised by improper practices. It should also be mentioned that the buffer

strip vegetation is dominated by trees and that mitigation measures should be considering a
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more suitable mix of plants (Betrie et al., 2011; Moriasi et al., 2011; Zaimes & Schultz, 2015).
For instance, Shan et al. (2014) found that an average effective width was of the order of 58 m
using SWAT and a Riparian Ecosystem Management Model during a research study in the
Three Gorges Reservoir area (China). They concluded also that the wider widths were required
by areas of high pollutant concentration, steeper slope or finer textured soil. It is obvious that
riparian buffer strips of suitable width and vegetation, in synergy with beneficial management
practices, are integral parts of key strategies to improve the water quality of anthropogenically
impacted watersheds globally and the Mill watershed in Prince Edward Island is no exception
(Borin et al., 2010; Sweeney & Newbold, 2014). It should be noted that annual variability in
individual crop types could not be considered in this study, as these data were not available.
The single generic land use of forest and agriculture for the entire simulation period (5-years)
allows for a continuous comparison of model performances. However, as explained by
Sirabahenda et al. (2017), the Watershed Vulnerability Index varies throughout the growth
season. Both K and C factors included in the Index account for seasonal variability in rainfall

erosivity index and crop stages.

9.5.3 Conclusion

This study explored the effectiveness of two models: SWAT and ANFIS to simulate SSC
and loads and their sensitivity to land use parameter changes. Predicted SSC values were close
to measured SSC values in most instances for both models for the calibration and validation
periods, but the values of the quantitative statistics were better for the ANFIS model compared
to the SWAT model. Both models suggested the same optimal forested riparian zone width for
sediment removal with a slight difference for sediment trapping ratios, indicating credible
performance of ANFIS to simulate the effects of land occupation variation on sediment. The
models suggest that increasing the buffer width beyond 50 m yields only minor improvements in
sediment trapping. Selecting 50m as a buffer width would be more conservative than what is
recommended by Canadian federal authorities. Indeed, Agriculture and Agri-Food Canada
recommends a buffer width varying between 10-30 m for sediment retention
(http://www.agr.gc.ca/eng/science-and-innovation). The final choice of the optimum buffer width
would require valuating the benefit of that sediment retention both for the farmers who get to

keep their soil and for improved health of surface waters.

This study was an exploration case to test the reliability of an empirical model in

comparison with a deterministic model for sediment estimation for future management of
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sediment delivery factors like land-use/land-cover in agriculture watershed. The simulated loads
obtained during sensitivity analysis with the two modelling approaches constitute helpful
information for watershed managers and stakeholders to plan beneficial management practices
and to formulate their environmental policies for riparian zones. Since both models provide first
approximation estimations, further investigation should be conducted with a long-term
monitoring campaign of SSC to make a comparison with empirical data on the effectiveness of
different buffer widths on sediment retention. It is likely that limitations of the ANFIS model
would be further highlighted in a more detailed analysis that would account for inter-seasonal
shifts in land use practices and alternative riparian zone designed such as zonation within the
buffer strip that includes different types of vegetation (gradient of grass, shrubs and trees).
However, this study showed that an empirical model can provide a first assessment of the

benefits of riparian zones in agriculture-dominated watersheds.
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