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La protection des eaux de surface, des eaux de transition®, des eaux cotiéres, des eaux souterraines
et des écosystemes aquatiques a I'échelle de I'ensemble de I'Europe est inscrite dans la Directive
Cadre sur I'Eau (2000/60/CE), souvent plus simplement désignée par son sigle DCE. La DCE est une
directive du Parlement européen et du Conseil, entrée en vigueur en 2000. L'objectif ultime et
contraignant de la Directive Cadre est d'atteindre un "bon état" de toutes les eaux communautaires
d'ici décembre 2015.

L'ampleur de la tache est conséquente, notamment en termes de co(ts. C’est la raison pour laquelle
des études préalables doivent étre réalisées pour évaluer ces co(ts et les moyens existants pour les
financer ou les réduire. Un co(t trop important peut, par exemple, étre réduit en étalant les mesures
environnementales sur une période dépassant I'échéance de 2015 ou encore en diminuant les
exigences environnementales. C'est dans ce cadre que le document officiel d’aide a la mise en ceuvre
de la DCE dans I’'Union européenne préconise |'utilisation de I'analyse colt-bénéfice pour identifier
les masses d’eau” pour lesquelles le codt des mesures environnementales excéderait les bénéfices de
maniére disproportionnée (European Communities, 2009). Pour les masses d’eau concernées, les
décideurs ont la possibilité de demander a la Commission européenne de postposer les objectifs
environnementaux ou d’en réduire le niveau d’exigence. Bien que la DCE vise ainsi a garantir une
gestion économique saine et qu’elle empéche que les mesures environnementales ne mettent a mal
le budget de I'Etat ou des acteurs privés, la Commission devrait considérer ces demandes avec
circonspection. Il semble, en effet, que la difficulté des mesures politiques a aiguiller la société vers
un chemin durable soit en partie imputable a I'usage prédominant d’outils et d’approches aux
frontieres d’analyse trop étroites tels que I'analyse colt-bénéfice. Or, des décisions de report des
objectifs d’atteinte de bon état écologique ont eu lieu : 51% des masses d’eau superficielles de sous-
bassin Seine aval ont vu leurs objectifs reportés de 2015 a 2021, voire a 2027 pour certaines d’entre
elles (voir Encadré 1). Il semble donc légitime de se demander dans quelle mesure I"analyse co(t-
bénéfice n’a pas biaisé ces décisions.

L'influence considérable d’outils aux frontieres d’analyse trop étroites semblerait constituer le
probleme de ces derniéres décennies. Ces outils ont été utilisés pour appuyer des politiques
environnementales cloisonnées, centrées sur des secteurs économiques et des ressources
environnementales, en lieu et place de réflexions plus globales visant la bonne santé des habitats et,
plus globalement, des écosystémes. Le résultat ne s’est pas fait attendre. De nombreux efforts
d’amélioration de la qualité environnementale se sont soldés par un échec. C'est le cas des zones
coOtieres européennes. L'échec s’y expliquerait par le fait que les impacts environnementaux ont été
analysés séparément alors que des analyses globales étaient nécessaires (Commission européenne,
2001 ; UNESCO, 2001 ; Stojanovic et Ballinger, 2009 ; O’Hagan et Ballinger, 2009 ; Belfiore, 2000).

Dans la gamme des outils aux frontieres d’analyse relativement étroites, on retrouve I'analyse co(t-
bénéfice. Il s’agit d’'une technique exempte de propriétés holistiques, qui exclut les problématiques
environnementales complexes et trop incertaines. De nombreuses recherches sur les limites de
I'analyse colt-bénéfice pourraient illustrer le probleme (entre autres: Van den Bergh, 2000;
Maréchal, 2007 ; Munda et al., 1994). La critique la plus intéressante pour notre propos concerne le
caractere analytique plutot qu’holistique de I'analyse colt-bénéfice (Ackerman, 2004 ; Gallopin et al.,
2001 ; Stirling, 2001). Des propriétés holistiques conferent a une approche la capacité d’offrir une
perspective globalisante au sein de laquelle différents éléments, habituellement considérés
individuellement, sont réunis pour étre étudiés ensemble en incluant leurs interactions a l'intérieur

! Eaux de transition : masses d'eaux de surface 3 proximité des embouchures de riviéres, qui sont partiellement
salines en raison de leur proximité d'eaux cotieres, mais qui sont fondamentalement influencées par des
courants d'eau douce (Parlement européen et Conseil, 2000).

? La masse d'eau est le découpage territorial élémentaire des milieux aquatiques, destinée a étre l'unité
d'évaluation de la Directive Cadre Eau (Sandre, 2007).
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du systeme auquel ils appartiennent (Gallopin et al., 2001). L’analyse colt-bénéfice ne posséde que
tres peu de propriétés holistiques. Cela implique qu’elle prend en compte une gamme étroite de
causes et conséquences et ne traite qu’une faible fraction de I'anthropo-écosystéme (systéme global
composé de I'écosysteme et des activités anthropiques). Elle restreint le champ des problématiques
a une micro-échelle et exclut les interconnections. C’'est pourquoi I'analyse colt-bénéfice ne traite en
rien les interdépendances entre services écosystémiques. Pourtant, ces interdépendances sont
essentielles puisque les services écosystémiques qui bénéficient directement a 'homme pour ses
activités et sa survie — les services de régulation, d’approvisionnement en ressources et les services
culturels — dépendent de I'existence du service écosystémique le plus vital : le service d’auto-
entretien (Figure 5) (Millennium Ecosystem Assessment, 2005). Les services d’auto-entretien
englobent, par exemple, les processus hydro-sédimentaires qui participent a la formation naturelle
des nourriceries estuariennes. Or, ces nourriceries constituent précisément un habitat vital pour les
jeunes alevins qui, une fois adultes, assureront un service d’approvisionnement en ressources
halieutiques pour la consommation humaine. La formation des nourriceries permet non seulement la
création de services d’approvisionnement en ressources halieutiques®, elles assurent également un
habitat important pour les oiseaux limicoles. Ces derniers fournissent a leur tour, un service culturel
pour les chasseurs. Cet exemple illustre les diverses interdépendances qui existent entre services
écosystémiques avant d’aboutir a la production d’un service directement utilisable pour les activités
anthropiques.

L'analyse colit-bénéfice n’est pas la seule approche a omettre les interdépendances entre services
écosystémiques. C'est, en réalité, un inconvénient des approches a indicateur unique et a unité
unique : PIB vert, épargne véritable (genuine saving), empreinte écologique, ratio colt-bénéfice, etc.
Un indicateur et une unité unique ne peuvent pas capturer toute la complexité inhérente aux
écosystemes (Ashford, 1981). Pour résoudre ce probléme, la Science Post-Normale et la stratégie
durable de Gestion Intégrée des Zones Cotieres (GIZC) recommandent d’éviter I’'hégémonie d’un
indicateur unique dans l’analyse des problématiques environnementales. Elles suggerent donc
d’utiliser un panel d’approches complémentaires (a indicateurs uniques et multiples, analytiques et
holistiques) pour compenser les biais et les faiblesses des unes et des autres (Giampietro et al.,
2006). Au final, cela permet une approche globale dans laquelle différents éléments, d’habitude
découpés en morceaux, sont étudiés ensemble avec leurs interactions au sein d’un systéme (Gallopin
etal., 2001).

En réponse a ce besoin d’outils plus holistiques permettant de mieux couvrir la complexité des
anthropo-écosystémes, nous développons, dans cette étude, le modeéle économico-écologique ECO
sur base des développements méthodologiques de Leontief (1970), Victor (1972a), Carpentier (1994)
et Jin et al. (2003). L'objectif vise a évaluer la contribution que la modélisation input-output peut
apporter aux deux principes de base de la Science Post-Normale et de la GIZC. Ces deux principes
consistent a développer des méthodes d’analyse des problématiques environnementales, qui i)
permettent I’étude des problématiques a haut degré d’incertitude (Funtowicz and Ravetz, 1994), et
i) présentent des propriétés holistiques afin de prendre en compte les interdépendances entre
services écosystémiques (Giampietro et al., 2006 ; O’Hagan and Ballinger, 2009 ; Cheong, 2008).

Tel que recommandé par la Science Post-Normale et la GIZC, le modele ECO fournit des résultats
sous forme de plusieurs indicateurs et d’unités diverses. Par exemple, les résultats peuvent
s’exprimer en termes d’impacts d’'une mesure environnementale sur le PIB (en euros), sur I'emploi
(en nombre de travailleurs), sur la surface d’habitats aquatiques (en hectares), sur la biomasse de
poissons marins (en tonnes), etc. En outre, le caractére holistique du modéle ECO lui permet de tenir
compte des multiples interactions entre les différents éléments de I'anthropo-écosystéme comme le

Ressources halieutiques : ressources vivantes (animales et végétales) des milieux aquatiques (mer et eau
douce) exploitées par I'homme (péche, aquaculture).
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lien entre la production économique du secteur de la péche et la biomasse de poissons marins, ou
encore le lien entre cette biomasse et la surface d’habitats aquatiques. La complexité de I'anthropo-
écosysteme est, en conséquence, mieux prise en compte (bien que cela ne soit pas sans limite en
raison de plusieurs incertitudes développées plus bas).

Pour étudier les interactions entre les divers éléments de I'anthropo-écosystéme, il est utile de
classer ces éléments en différentes catégories de services écosystémiques dont 'homme tire des
bénéfices pour la production économique et sa survie. C'est pourquoi le Chapitre | présente plusieurs
définitions du concept de service écosystémique ainsi que les différents systemes de catégorisation
de services. Une réflexion est menée concernant les catégories de services écosystémiques pouvant
faire I'objet d’une évaluation monétaire et celles devant exclusivement étre évaluées en unités
physiques. Cet aspect est important pour déterminer la maniere la plus adéquate d’intégrer les
services écosystémiques au sein d’une modélisation input-output. On y explique également la
nécessité de prendre en compte plusieurs catégories de services écosystémiques dans |'analyse
économique de I'environnement si I'on souhaite refléter la complexité de I'anthropo-écosystéeme.
Cependant cette complexité n’est pas sans poser de probleme puisqu’elle génere un degré
d’incertitude important. Ces problemes d’incertitude et la facon de les gérer dans le modele ECO
sont développés au Chapitre Il. Les principes de base de la Science Post-Normale et de la GIZC y sont
expliqués, notamment la maniére de gérer les hauts degrés d’incertitude par des approches
participatives qui incluent les acteurs, c’est-a-dire les parties prenantes a la problématique
considérée.

Le Chapitre Ill présente les principes généraux de différentes méthodes d’analyse économique de
I'environnement : analyse co(t-efficacité, analyse co(t-bénéfice, modélisation 1-O, modeles
d’équilibre général calculable et PIB ajusté par rapport a I'environnement. Ce chapitre permet de
cerner les atouts, les faiblesses et les limites de la modélisation I-O par rapport aux autres méthodes.
I montre entre autres que l'usage d’outils aux frontieres d’analyse plus étroites, comme les
techniques d’évaluation monétaire inféodées a I'analyse colt-bénéfice, constituent des outils
complémentaires qui peuvent, dans certains cas, étre combinés voire méme intégrés a des outils plus
holistiques comme le modele ECO. Ce chapitre constitue, en outre, un préalable nécessaire au
Chapitre IV dans lequel est présenté un cadre méthodologique visant a intégrer les résultats des
différentes méthodes d’évaluation monétaire de I'environnement a un modele I-O hybride. Le
modele est dit hybride en ce sens qu’il méle unités monétaires et unités physiques. Le cadre
méthodologique guidant le développement du modele hybride est celui employé pour le
développement du modele ECO. La conclusion du Chapitre V cl6ture la Partie | de cette étude
intitulée « Représentations des services écosystémiques en analyse économique : de leur valeur
monétaire a leur nature physique ».

La Partie Il développe le détail de la méthode utilisée pour construitre le modele ECO. Elle débute
avec le Chapitre VI qui présente les principes généraux des modeéles I-O environnementaux ainsi que
les spécificités propres des principaux modeles développés depuis Cumberland en 1966 jusqu’a
Victor en 1972. Le Chapitre VIl rassemble I'entiereté des opérations de construction du modele ECO.
Aprés une courte introduction (Section VII.1), les différences avec le modeéle de Victor sont
brievement expliquées a la Section VII.2. La délimitation du systéme modélisé est présentée a la
Section VII.3. Cette délimitation concerne tant les frontieéres géographiques du systéme considéré
par le modele que les secteurs d’activité économique et les services écosystémiques. La Section VII.4
présente les différentes méthodes de régionalisation permettant de mettre a I'échelle les tables I-O
nationales (les tables régionales sont tres rares en France). La Section VII.5 développe, étape par
étape, chacune des opérations de régionalisation effectuées pour aboutir aux tables I-O qui
constituent le cceur du modele ECO. La Section VII.6 développe ensuite les équations algébriques et
matricielles décrivant le systeme économique. Les parametres de ces équations proviennent des
tables I-O régionalisées a la section précédente. La Section VII.7 développe, quant a elle, les
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équations décrivant I'écosysteme lié aux nourriceries de poissons de l'estuaire de la Seine. En
conclusion de la Partie Il, le Chapitre VIII présente une synthése des équations décrivant le systeme
économique et I'écosysteme. C’'est également dans ce chapitre que le volet économique du modéle
est validé. Son volet écosystémique n’a pas pu étre validé si ce n’est I'équation de population de
poissons utilisée pour décrire les stocks marins de soles (Figure 27 et Tableau 38).

La Partie Il constitue I'application du modele ECO au cas des nourriceries de poissons de |'estuaire
de la Seine. Cette partie commence par le Chapitre IX dans lequel sont décrits les deux scénarios de
restauration de nourriceries subtidales a I’horizon 2015 (zone subtidale : zone située en permanence
sous la zone de balancement des marées, c’est-a-dire sous le niveau de la mer). Ces scénarios sont
comparés a un scénario tendanciel sans mesures de restauration (scénario business as usual dit
« BAU »). Le Chapitre X présente et discute les résultats de la simulation des scénarios dans le
modele ECO (Section X.1 a X. 4). Les limites des données et du modele sont brievement rappelées a
la Section X.5, la plupart d’entre elles ayant déja été présentées a la Section Il.1 (avec des ciblages
plus pointus aux Sections 11l.4 et IIl.6 et VIII.2). La Section X.6 consiste en une analyse de sensibilité
des résultats face a une variation des paramétres du modele. L’analyse de sensibilité est destinée a
chiffrer I'incertitude liée a I'imprécision des données entrées comme parametre dans le modele. Le
Chapitre Xl illustre un cas d’utilisation virtuel du modele ECO dans le cadre d'une approche
participative de type évaluation multicritere et multiacteur (la nécessité des approches participatives
est expliquée au Chapitre IlI). Nous y montrons, entre autres, comment le modeéle pourrait contribuer
a aboutir a un compromis qui permette d’atténuer les conflits entre acteurs causés par des usages
antagonistes des services écosystémiques offerts par I'estuaire. Le Chapitre Xl discute la pertinence
du choix de mesures de restauration de surfaces de nourriceries dans un contexte économique a
croissance quasiment continue. Le risque est grand qu’a moyen terme, la croissance économique
contrebalance les gains de surfaces obtenus par restauration si la tendance observée depuis 1834
continue dans le futur.

La Partie IV présente la conclusion générale qui cloture I'ensemble de cette étude. L’Annexe A
résume brievement quelques méthodes prospectives par consultation d’experts ; ces méthodes sont
utilisées pour estimer I'évolution future du systeme économique ou de I'écosysteme en situation
d’incertitude prononcée. A I’Annexe B, le Tableau 54 montre les différentes techniques d’évaluation
monétaire utilisées dans la littérature pour évaluer chaque catégorie de service écosystémique.
L'Annexe C présente le systeme de catégorisation des marchandises utilisé dans les statistiques de
transport (utilisé au Chapitre Ill pour régionaliser les importations et les exportations
interrégionales). L’Annexe D explique dans le détail la maniere dont nous avons calculé les flux de
transport de marchandises par voie d’eau, pour allouer, au Chapitre IX, les colts de restauration a
chaque secteur primaire et secondaire. A I’Annexe E, des tableaux présentent en détail les données
utilisées pour réaliser I'analyse de sensibilité effectuée a la Section X.6.

A la suite de cette introduction, vous trouverez un résumé court et un résumé long de cette étude. Le
résumé court présente les résultats et les conclusions principales. Le résumé long est un article qui
présente le cas d’étude, la méthodologie input-output, les résultats et les conclusions de ce travail.
L'article differe cependant de cette étude sur un point : les scénarios de restauration de surfaces de
nourriceries ne couvrent pas 24,38 km? de nourriceries subtidales mais 73,7km? de nourriceries
intertidales (nourriceries comprises dans la zone de balancement des marées)®. Le caractére
intertidal de ces nourriceries présente |'avantage de diminuer trés fortement les colts de
restauration. Cependant, des acteurs de I'estuaire ont remis en question la faisabilité de la
restauration de nourriceries intertidales sur une surface aussi importante. lls ont souligné le manque

4 S tas s . . . . .
Définition précise du terme « intertidal » : zone comprise entre la plus haute et la plus basse mer de vive-eau
(vive-eau : marée d'amplitude maximum correspondant aux périodes de pleine et nouvelle lune).
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d’espace disponible au sein de I'estuaire (a moins de détruire des zones urbaines, ce qui semble
inconcevable). Il nous semble toutefois qu’il n’est pas nécessaire de localiser toutes les zones
restaurées au sein de l'estuaire. Certaines d’entre elles peuvent étre localisées a I'extérieur de
I’estuaire : le long de la Seine en amont du Pont de Normandie ainsi que le long de la cOte au sud de
Villerville et au nord de Sainte-Adresse. Un inconvénient persiste toutefois: les nourriceries
intertidales requiérent que la zone restaurée jouxte directement la cote. Or, cela pourrait géner les
usages cotiers récréatifs qui sont souvent concentrés sur la plage et les premiers metres de mer.

C'est la raison pour laquelle, dans cette étude, les scénarios de restauration concernent des
nourriceries subtidales. Celles-ci peuvent étre implantées a 3 ou 4 kilomeétres de la céte. Cependant,
ce choix n’est pas sans effet secondaire. Si la restauration de nourriceries subtidales présente
I’avantage de ne pas géner les activités récréatives, elle pose cependant un inconvénient majeur : ses
co(its sont trés importants.
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Encadré 1. Dans le sous-bassin Seine aval, 51% des masses d’eau superficielles dérogent a la Directive Cadre Eau sur base
d’une analyse colit-bénéfice.

Les documents d’orientation pour la mise en ceuvre de la Directive Cadre Eau stipulent qu’une analyse colt-bénéfice doit
étre effectuée avant la mise en ceuvre des mesures environnementales quand leur colt est jugé disproportionné
(European Commission, 2003 ; European Communities, 2009). Dans les masses d’eau ou cette hypothése est vérifiée par
I'analyse colt-bénéfice, les décideurs peuvent demander a la Commission européenne un report des objectifs
environnementaux jusqu’en 2021 voire jusqu’en 2027 au lieu de 2015.

C’est dans ce cadre qu’en 2007, une analyse colt bénéfice est réalisée sur le territoire du sous-bassin Seine aval par
Rinaudo et al. (2007). Elle estime que les colts des mesures de réduction de la pollution par les nitrates, les pesticides et
les polluants organiques dépassent les bénéfices de maniere disproportionnée sur 30 masses d’eau. Sur base de ces
résultats, les pouvoirs politiques peuvent demander une dérogation pour ces 30 masses d’eau. En 2010, un second
rapport est publié mentionnant les masses d’eau pour lesquelles une dérogation a effectivement été obtenue par la
Commission Européenne. Il en ressort que sur un total de 228 masses d’eau superficielles dans le sous-bassin Seine aval
(plan d’eau, littoral et rivieres), 116 voient leurs objectifs de bon état écologique5 postposés a 2021 ou 2027 au lieu de
2015 (AESN, 2010). Cette dérogation couvre 51% des masses d’eau superficielles.

Une question bien légitime se pose alors. Dans quelle mesure la technique de I'analyse colt-bénéfice a influencé le
nombre de dérogations. Cette question est délicate mais elle mérite néanmoins d’étre soulevée d’autant plus que
I'analyse colt-bénéfice de Rinaudo et al. (2007) souffre de nombreux manquements. Le nombre de services
écosystémiques évalués en tant que bénéfices est limité. Seuls les services suivants sont pris en compte : la péche de
loisir liée a I'amélioration de la qualité des cours d’eau, I'augmentation du nombre de touristes liée a 'amélioration de la
qualité des eaux de baignade, les bénéfices liés aux traitements évités dans la production d’eau potable grace a
I’'amélioration de la qualité des eaux de surface et souterraines, et les bénéfices hédoniques (hausse de la valeur des
biens immobiliers grace a I'amélioration qualitative de I'environnement).

Il en résulte qu’un nombre important de services écosystémiques sont omis dans I’analyse colt-bénéfice. Par exemple,
Rinaudo et al. (2007) prennent en compte le bénéfice issu de la péche de loisir mais partiellement seulement. En effet, il
est évalué par la satisfaction des pécheurs de loisir a pécher dans un environnement qu’ils savent plus propre. Cette
satisfaction est elle-méme évaluée par un consentement a payer (évaluation contingente). Donc seul le service
écosystémique récréatif est pris en compte, non celui de I'approvisionnement en ressources halieutiques ni celui d’auto-
entretien en termes de création d’habitats de qualité pour la faune aquatique. En outre, Rinaudo et al. (2007) supposent
le stock de poissons constant malgré I'amélioration de la qualité environnementale. Ils ne considerent donc pas que la
hausse des stocks de poissons puisse attirer un plus grand nombre de pécheurs de loisir. Sans compter que les effets
indirects en termes de fréquentation des hotels et restaurants par les pécheurs de loisir sont totalement omis. En outre,
I'effet de la hausse des stocks de poissons sur le secteur de la péche professionnelle est totalement omis lui aussi. Quant
aux effets d’une amélioration de la qualité de I'eau sur les activités conchylicoles, ils sont également négligés ; il en va de
méme pour les bénéfices liés a la baisse de la contamination des sédiments de dragage. Lors de certaines tempétes ou
lors d’activités de dragage, ces sédiments peuvent étre remis en suspension et les polluants dissous a nouveau dans
I’eau. Cela s’est déja produit par le passé en Haute-Normandie : aux mois de janvier et d’octobre 2008, des poissons de la
Seine ont été contaminés aux PCB. Il s’en est suivi une interdiction de péche et de consommation de poissons par la
Préfecture du département de Seine-Maritime (Préfecture de Seine-Maritime, 2008 ; FNE et FRAPNA, 2008). Or la
diminution de ce risque a la suite de mesures de réduction des émissions polluantes n’est pas prise en compte. De plus,
certaines mesures de restauration des vasiéres, outre leur effet positif sur les populations de poissons, pourraient avoir
un impact sur la protection contre les inondations et la fixation des polluants contenus dans I'eau sur les particules en
suspension. Cela n’est pas considéré non plus.

Nous constatons par conséquent, de nombreux manquements dans I'analyse colt-bénéfice de Rinaudo et al. (2007) qui,
s’ils avaient été pris en compte, auraient peut-étre réduit le nombre de masses d’eau pour lesquelles les colts dépassent
les bénéfices de maniere disproportionnée.

® Uétat écologique est I'expression de la qualité de la structure et du fonctionnement des écosystémes aquatiques associés
aux eaux de surface. Il est déterminé par I'état de chacun des éléments de qualité biologique (elle inclut, entre autres,
certains polluants non spécifiques comme les nitrites, nitrates, ammonium, phosphate, etc.), ainsi que de qualité physico-
chimique et hydro-morphologique (AESN, 2010).
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RESUME DE LA THESE
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RESUME COURT EN FRANCAIS

1. Les colits de restauration : la question n’est pas comment payer mais qui va payer ?

Le modele économico-écologique développé dans cette étude (modeéle ECO) permet d’estimer
I'impact de deux scénarios de restauration de surfaces de nourriceries potentielles, un habitat
essentiel au développement des populations de poissons marins. Ces scénarios ont pour objectif de
restaurer 25% des nourriceries potentielles sableuses & haute capacité d’accueil® détruites entre
1834 et 2004, soit une surface de 24,38 km?, de maniére a retrouver les conditions naturelles qui
régnaient vers 1895. Cela représente une surface 12 a 16 fois supérieure a la totalité des surfaces
restaurées dans le passé dans I'estuaire de la Seine. L'ampleur de ces scénarios que nous avons choisi
de simuler est a la mesure de I'incertitude qui plane sur les stocks de poissons marins en Europe’. En
conséquence, ces scénarios refletent I'exigence d’appliquer le principe de précaution aux
problématiques qui souffrent d’incertitudes importantes tel que cela est recommandé dans la
Directive Cadre « Stratégie pour le milieu marin » (European Parliament and Council, 2008).

Nos résultats montrent que la restauration de surfaces de nourriceries permet a la population de
poissons produite par I'écosysteme marin de I'estuaire d’augmenter significativement : la biomasse
de soles générée par la mesure de restauration dépasse le scénario BAU (c’est-a-dire le scénario sans
mesures de restauration) de 14,8% a 22,9%.

Les résultats montrent également qu’il est possible de restaurer des surfaces de nourriceries tres
importantes, tout en limitant I'impact macroéconomique a un léger manque a gagner par rapport a
ce que l'on aurait pu attendre sans mesures de restauration. Ce manque a gagner est chiffré en
termes de produit régional brut (PRB), de bénéfice total des entreprises et de salaire brut® total payé
aux travailleurs. Dans les scénarios de restauration, ces trois indicateurs macroéconomiques
prennent tous une valeur inférieure au résultat atteint dans le scénario BAU. Les résultats sont
exprimés ci-dessous en pourcentages de variation calculés en 2015 entre le scénario de restauration
et le scénario BAU :

- PRB (Produit Régional Brut) : -0,3%

- Excédent brut d’exploitation total (bénéfice des entreprises) : -0,4%.

- Salaire brut total des travailleurs: -0,4 et -0,5% (selon que l'on partage les colts de
restauration ou non). Cela signifie que sans réduction des salaires bruts, les scénarios de

® Nous avons défini la haute capacité d’accueil comme étant une densité observée supérieure 3 la moyenne de
I'estuaire, a savoir, > 45 juvéniles de soles de moins d’un an par km?.

7 Le CIEM (ICES, 2008) estime que 32% des stocks de poissons marins en Europe voient leur capacité de
régénération mise en danger. Dans I'estuaire de la Seine et plus globalement en Manche-Est, ce probléme
concerne 3 des 9 especes de poisson commerciales présentes : la sole, la plie, et le merlan. Cela ne signifie pas
que le restant soit hors de danger : en effet pour 57% des stocks européens, les connaissances scientifiques
sont insuffisantes pour statuer sur leur état. Seuls 4% des stocks marins de poissons européens sont réputés
hors de danger.

® Le salaire brut = rémunération directement touchée par le travailleur + impdts sur le travail + contributions
sociales (cotisations de soins de santé, chdmage, etc.).
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restauration généreraient en 2015 de 0,4% a 0,5% de postes de travail en moins qu’une
situation sans restauration (BAU).

Le manqgue a gagner généré par la restauration doit cependant étre nuancé. Premiérement ce n’est
pas parce que le résultat du scénario de restauration est inférieur au BAU qu’il n'y a pas de
croissance économique entre 2007 et 2015. Sur cette période et pour les deux scénarios de
restauration, le PRB augmente de 9,1% a 13,0%, ce qui représente un taux de croissance annuel
moyen de 1,1 a 1,5% (soit un peu plus faible que la moyenne de la période 2000-2009 pour la Haute-
Normandie : 1,6% (Insee, 2009c)). Il en va de méme pour le salaire brut total des travailleurs qui
augmente entre 2007 et 2015 de 1,3% a 7,1% pour les deux scénarios de restauration. Seul
I’excédent brut d’exploitation semble susceptible de baisser légérement, sa marge de variation 2007-
2015 s’étendant de -3,9% a +1,6%.

Il'y a une deuxieéme raison pour laquelle les colts d’opportunité liés a la restauration doivent étre
nuancés voire méme leur existence remise en question. Nos résultats doivent étre considérés
comme partiels car si la majorité des colits de restauration ont pu étre pris en compte dans le
modele, cela n’a pas été possible pour plusieurs services écosystémiques. Cela s’explique par
I'absence de données et de connaissances scientifiques appropriées. En conséquence, seuls deux
services écosystémiques sont évalués par le modele. Le premier concerne un service d’auto-
entretien: les processus hydro-sédimentaires qui participent a la formation naturelle des
nourriceries estuariennes pour juvéniles de soles, une espéce surpéchée dont la population est en
danger en Manche-Est (ICES, 2008). Le second concerne le service d’approvisionnement en soles par
I'intermédiaire du secteur de la péche pour la consommation humaine, un service important fourni a
I’économie au vu de la haute valeur commerciale de la sole. Si nos résultats ne montrent qu’une
faible réduction des agrégats macroéconomiques par rapport au scénario BAU alors que nous avons
omis les bénéfices de sept services écosystémiques® liés aux nourriceries, étendre la modélisation
économico-écologique a ces services démontrerait probablement un effet positif de la restauration
de nourriceries potentielles sur les agrégats macroéconomiques. Notre modele est opérationnel et
prét pour une telle extension a condition que des données appropriées soient produites par d’autres
experts biologistes, hydro-morpho-sédimentologues et économistes.

Si la restauration de surfaces importantes de nourriceries potentielles ne génére qu’un léger impact
négatif au niveau macroéconomique, ce n’est pas le cas au niveau sectoriel. Certains secteurs sont
lourdement pénalisés. Cela montre que le probléme des colts de restauration élevés peut étre
envisagé comme un probleme d’allocation des colits entre secteurs plutét que comme un probleéme
en soi. Dans cette perspective, le modéele ECO aide a identifier les secteurs qui seraient les plus
vulnérables si le principe « pollueur-payeur » était appliqgué comme recommandé dans la Directive
cadre « Stratégie pour le milieu marin ». Les secteurs ainsi identifiés sont les suivants : les ports, les
mines, et le secteur des manufactures de coke, raffineries de pétrole et de combustibles nucléaires
(Section X.4). Identifier les secteurs vulnérables pourrait aider les décideurs a mettre en pratique le
principe du pollueur-payeur en fonction de la réalité de terrain et modifier la régle d’allocation des
colts, s’ils le souhaitent, pour éviter de pénaliser trop fortement certains secteurs. Par exemple, les

° i) Le service d’approvisionnement en 8 especes de poissons commerciaux autres que la sole (bar, flet, plie,
tacaud, merlan, sprat, hareng et limande), ii) le service d’auto-entretien pour ces espéces (processus hydro-
sédimentaires qui participent a la formation naturelle des nourriceries estuariennes ou les jeunes alevins
viennent se développer), iii) le service d’auto-entretien pour les oiseaux qui utilisent les zones de nourriceries
de poissons come zone de séjour, iv) le service de régulation de I'impact des inondations (zone tampon de
protection éventuellement jouée par certaines nourriceries), v) le service culturel de la péche récréative, vi) le
service culturel de la chasse dans les zones de séjour pour oiseaux, vii) le service de régulation de la qualité de
I’eau (les nourriceries sont des zones tampons au sein desquelles les polluants s’adsorbent sur les sédiments en
suspension et peuvent éventuellement y subir un processus de détoxification).
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pollueurs indirects comme le secteur tertiaire et les consommateurs finaux (les ménages) pourraient
participer aux co(ts de restauration puisque tous les deux bénéficient du transport de marchandises
par voie d’eau, une des activités les plus destructrices des surfaces de nourriceries. Au vu des
bénéfices conséquents engendrés par le secteur tertiaire, une allocation partagée au prorata de leur
utilisation de produits primaires et secondaires permettrait d’atténuer largement I'impact sectoriel
de la restauration.

Ces impacts sectoriels négatifs montrent qu’un compromis doit étre réalisé entre |'objectif de
maximisation des profits des entreprises et I'objectif environnemental de restauration de
nourriceries potentielles. Cela représente un atout du modele I-O: il permet d’identifier les
compromis envisageables, repérer les secteurs les plus vulnérables et quantifier I'importance du
compromis en termes monétaires pour les secteurs économiques (excédent brut d’exploitation) et
en unités physiques pour I'environnement (tonnes de soles, km? de nourriceries). Ces atouts
constituent des avantages certains pour les processus de décision participatifs.

2. Le modéle ECO dans une évaluation multicritére et multiacteur : une voie vers un compromis ?

Le Chapitre Xl illustre, dans un exemple virtuel, la maniére dont le modele ECO pourrait contribuer a
aboutir a des compromis en I'utilisant au sein de la méthode participative d’évaluation multicritére
et multiacteur INTEGRAAL. L'exemple montre que deux lignes de conflit d'usage de
I’estuaire pourraient étre identifiées. La premiére ligne de conflit opposerait les associations de
défense de I'environnement aux responsables directs et indirects de la destruction des nourriceries
(ports du Havre et de Rouen et industries primaires et secondaires bénéficiant des services
portuaires pour le transport de marchandises). La deuxieme ligne de conflit opposerait les pécheurs
aux responsables directs et indirects. Dans I'exemple considéré, les pécheurs ne sont pas satisfaits
des mesures de restauration puisque, pour qu’elles affectent les prises de péche, il faudrait
augmenter la surface totale restaurée. Les ports du Havre et de Rouen ainsi que les industries
primaires et secondaires peuvent difficilement accepter d’augmenter la surface au-dela de celle
proposée par le scénario étant donné les colits de restauration considérables qu’ils devraient
prendre en charge. Ces deux lignes de fracture refletent un conflit d’'usage de I'estuaire entre, d'une
part, les acteurs qui utilisent ou défendent les services écosystémiques de support de vie (habitats de
nourricerie de poissons et d’oiseaux limicoles) et, d’autre part, ceux qui utilisent I'estuaire pour ses
services écosystémiques d’approvisionnement en eau utilisée comme moyen de transport
(importations et exportations par bateau).

Une maniére de régler le conflit qui oppose les associations de défense de I'environnement, d’une
part, et les ports du Havre et de Rouen et industries primaires et secondaires d’autre part
(essentiellement les raffineries de pétroles, les producteurs de gaz et de charbon et le secteur
minier), consiste a entamer une deuxiéme itération des cing étapes de la méthode INTEGRAAL
(Figure 37) pour évaluer un troisiéme scénario de restauration. Dans ce scénario, ce ne seraient plus
seulement les responsables directs et indirects qui assument les colits mais également les
responsables indirects de troisieme ordre. Il s’agit des secteurs des services qui bénéficient des
produits fabriqués par les secteurs primaires et secondaires a partir d'importations transportées par
voie d’eau. La charge des colits par secteur étant mieux répartie, elle serait fortement allégée. Par
conséquent, les acteurs invoqueraient moins d’arguments financiers et économiques pour rejeter un
scénario de mesures de restauration. Ce type de compromis réalisé par les ports et les industries
primaires et secondaires, consistant a accepter la mesure de restauration a condition d’élargir
I’allocation des co(its au secteur des services, est susceptible de faire émerger un scénario acceptable
pour la majorité des acteurs.

En ce qui concerne le conflit qui oppose les pécheurs aux ports, au secteur minier ainsi qu’aux
raffineries de pétrole et producteurs de gaz et de charbon, le débat est délicat parce que dans
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I'exemple de délibération simulé, il est supposé que les pécheurs font pression pour augmenter la
surface de nourriceries a restaurer. Or le colt de restauration étant trés important, cela pourrait
mettre en péril la viabilité financiére et, par conséquent, I'existence des secteurs économiques
impliqués dans la Matrice de Délibération. Ceci souléve la question de la légitimité des activités de
ces secteurs. Certes, d’un c6té, ils sont a I'origine de la destruction de surfaces de nourriceries ainsi
que de la biodiversité halieutique et avicole qu’elles abritent mais, d’'un autre c6té, les ports et les
secteurs qui y sont liés'® géneérent 24% du PRB de la région Haute-Normandie ainsi que 19% des
emplois directs et indirects (Section XII.1).

Une solution éventuelle a ce conflit pourrait consister, dans la deuxieme itération des étapes de la
méthode INTEGRAAL, a évaluer un quatrieme scénario comportant des mesures supplémentaires de
réduction des rejets polluants ainsi que de traitement des sédiments des nourriceries. Les acteurs
responsables des émissions polluantes dans la Seine de Haute-Normandie mais également en amont
du barrage de Poses (région lle-de-France) devraient étre invités a participer pour envisager leur
participation aux co(ts de mise en ceuvre de ces mesures supplémentaires. Un tel scénario est
susceptible de déboucher sur une voie de compromis car comme Rochette et al. (2010) le montrent,
la qualité des sédiments et de I’eau sont des facteurs importants de la perte de capacité d’accueil des
nourriceries de poissons. Répartir les moyens entre 'augmentation des surfaces de nourriceries et
I'amélioration de leur qualité constitue, par conséquent, une bonne démarche de répartition plus
équitable des colts de restauration de la qualité environnementale entre les secteurs économiques
ainsi qu’entre les régions.

En fin de compte, la Matrice de Délibération utilisée dans la méthode INTEGRAAL sert souvent a
réconcilier deux objectifs généraux mutuellement exclusifs : d’une part, la recherche de bien-étre ou
de profits immédiats par les acteurs et, d’autre part, I'objectif a long terme de la qualité de
I’écosystéme et des biens publics en général (Norgaard, 1988, 1994 ; O’Connor, 2002 ; Guimaraes
Pereira et O'Connor, 1999 ; Faucheux et O’Connor, 2005). Pour s’en rendre compte, il pourrait étre
intéressant de faire participer les acteurs a I'évaluation d’un cinquiéme scénario de restauration. |
s’agirait d’'un scénario dans lequel I'horizon de temps de la simulation serait prolongé de 10 ans
apres la période de restauration, ce qui nous amenerait en 2025. Forcément, a ce moment -la, les
impacts sectoriels des colts de restauration deviendraient nuls puisque la période de restauration
s’étendrait de 2004 a 2015. Il en découlerait que les désavantages économiques liés a la mesure de
restauration disparaitraient, alors qu’au contraire, les avantages écoystémiques, eux, perdureraient
(a condition que la croissance économique ne les anihile pas — voir section suivante). Ce scénario ne
présenterait aucune diminution de bénéfices sectoriels dans le secteur portuaire ou les raffineries de
pétrole, ni de diminution du PRB, ni de I'emploi total dans la région. Cela promet un plus grand
nombre d’évaluations positives par les acteurs que lorsque I’horizon de temps de la simulation est
fixé a 2015, c’est-a-dire une année durant laquelle les co(ts de restauration sont encore a payer.

3. Restauration, découplage et limite a la croissance économique

Mettre en lumiére la simulation de scénarios de restauration de nourriceries potentielles face a la
problématique des effets de la croissance économique montre que des mesures de restauration
prises seules n’ont pas beaucoup de sens sur le long terme. Cela fait 170 ans que la croissance
économique de la Haute-Normandie conduit a la destruction des nourriceries. Sans modification de
cette croissance, les efforts de restauration seront systématiquement contrebalancés par des pertes
dans les zones non restaurées (et dans les zones restaurées si aucun suivi n’est mené). Certes, un
découplage entre la croissance économique et les pertes de nourricerie est observable. Cependant il

1% es secteurs dont I'existence dépend directement de Iactivité des ports du Havre et de Rouen sont le secteur
de la péche, les raffineries de pétrole et producteurs de gaz et de charbon, la chimie, la métallurgie, la
construction automobile et le transport par voie d’eau (AESN et al., 2003).
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est trop lent et, a ce rythme, en 2025, I'estuaire de la Seine continuera a perdre chaque année 0,91
km? de nourriceries (contre 1,18 km? en 2004) comme l'illustrent la Figure 41, la Figure 45 et la Figure
51. Malgré le découplage, cela ne permettra pas aux acteurs locaux d’atteindre la qualité
environnementale souhaitée pour I'estuaire (un retour aux conditions de la fin des années 1970-
début des années 1980 en 2025) malgré leur programme relativement ambitieux de restauration
d’un total de 6 km% Tout au plus, cela permettra de maintenir la surface existante en 2007 sans
restauration. En conséquence, il serait prudent de compléter les mesures de restauration, qui sont
des mesures dites « end-of-pipe », par des mesures « a la source » qui améliorent les processus de
production économiques comme par exemple (voir Section XI1.2)** :

- Modifier la composition du PRB : réduire la consommation matérielle pour favoriser les
consommations de services (sans substitution par les importations), réduire les importations
par bateau, etc.

- Augmenter l'intensité d’utilisation des produits : développer des produits a fonctionnalité
multiple, développer des systemes de partage (co-voiturage en entreprises), médiathéques,
autres systeme de préts et de location, etc.

- Améliorer I'efficacité environnementale de la production : déplacer le site de clapage des
sédiments en mer, améliorer |'efficacité énergétique des batiments pour réduire la
consommation de combustibles transportés par bateau, améliorer I'efficacité des ports par
une meilleure gestion du transbordement (pour accueillir le nombre actuel de bateaux par jour
sur une superficie portuaire plus réduite), etc.

Néanmoins, il ne faut pas compter uniquement sur ces mesures. Certes, elles aideront a accélérer le
découplage mais les études basées sur une analyse globale d’'un grand nombre de données et
d’années montrent que le découplage relatif (réduction des pertes de nourriceries par unité de PIB)
est en général compensé par la croissance du PIB. L'indicateur de consommation matérielle directe
par unité de PIB le montre tres bien. Alors que cet indicateur diminue entre 1975 et 2000 dans cing
payslz, la consommation matérielle directe (ressources naturelles), en valeur absolue, au mieux,
reste constante quand elle n"augmente pas (Jackson, 2009). Cet exemple n’est pas sans lien avec les
nourriceries puisque le transport des produits matériels par bateau est un des responsables de la
destruction de surfaces de nourriceries. Il n’est pas non plus anecdotique car il s’agit d’un indicateur
agrégé qui regroupe de nombreux matériaux (charbon, bois, pétrole, minerais divers, etc.), sans
compter que d’autres indicateurs environnementaux agrégés suivent cette méme tendance comme
c’est le cas des émissions mondiales de CO,.

Ces deux indicateurs démontrent que si un découplage relatif a pu étre atteint par le passé, il n’a pas
été possible d’atteindre un découplage absolu (réduction des pertes de nourriceries). En réalité, des
phénomeénes de découplage absolu n‘ont été observés que pour un nombre restreint de polluants
spécifiques : CFC responsables du trou dans la couche d’ozone, dioxyde de soufre responsable des
pluies acides, polluants classiques des eaux de surface, fumées industrielles (Booth, 2004). Aucun
découplage absolu n’a jamais été observé pour des indicateurs environnementaux plus agrégés
couvrant un ensemble de processus de dégradation environnementale comme les émissions de gaz a
effet de serre, I’extraction de ressources naturelles ou la perte de biodiversité (Booth, 2004). C'est la
raison pour laquelle il est risqué de tenter de réduire I'impact environnemental de la production
économique en se basant uniquement sur des mesures — en partie illusoires — de découplage absolu.
Il serait prudent de compléter ces mesures par des mesures de limites de la croissance économique.

" pour plus de détails sur ce type de mesures, lire entre autres : Tukker et Tischner (2006) ; Tukker et al.
(2005) ; Huppes et al. (2006) ; Victor (2008) et Jackson (2009).
12 Japon, Allemagne, Pays-Bas, Australie et Grande-Bretagne.
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En outre, un autre indicateur semble démontrer qu’il n’existe pas de découplage absolu pour les
surfaces de nourriceries de |'estuaire de la Seine. Si I'on étudie sur une trés longue période le profil
de I'évolution des surfaces de nourriceries en fonction du temps (a défaut de série temporelle de
données de PRB suffisamment longue), on constate que depuis 1914, les pertes annuelles de
nourriceries augmentent (Figure 45). Il est possible que cette augmentation s’opere par palier.
Certes, a l'intérieur d’'un méme palier, un léger découplage absolu pourrait se produire mais tot ou
tard, un saut de palier est opéré, ce qui explique que globalement, sur la période 1914-2004, les
pertes annuelles augmentent significativement. Il est probable qu’un graphique similaire en fonction
du PRB/hab. aurait donné un profil général en sauts de palier également.

4. Propriétés holistiques et gestion des incertitudes : vers I’analyse des interdépendances entre
services écosystémiques

L'application au cas de l'estuaire de la Seine développée a la Partie Ill montre les possibilités
d’amélioration des propriétés holistiques des modeles I-O en réponse a I'un des deux principes de la
Science Post-Normale et de la GIZC. Pour ce faire, nous étendons le nombre de catégories de services
écosystémiques intégrées au modele I-O. Généralement, les modeéles I-O traitent du service
écosystémique d’approvisionnement en ressources naturelles et du service de régulation des
polluants émis dans I'environnement (service de puits). Dans notre application au cas d’étude de
I’estuaire de la Seine, nous étendons la modélisation I-O aux services d’auto-entretien (processus
hydro-sédimentaires qui participent a la formation naturelle des nourriceries de poissons, un habitat
essentiel au développement des jeunes alevins). Cette extension révéle toute son importance quand
on sait que les services d’auto-entretien constituent la catégorie de services écosystémiques la plus
vitale. En effet, de cette catégorie dépend I'existence de tous les autres services écosystémiques
dont 'homme bénéficie (Millennium Ecosystem Assessment, 2005). Outre |’extension du nombre de
catégories de services écosystémiques, les propriétés holistiques du modele sont également assurées
par l'usage d’indicateurs et unités multiples. Cela suit les recommandations de la Science Post-
Normale (voir Chapitre Il) qui conseille I'usage d’un panel diversifié d’indicateurs afin d’assurer des
propriétés holistiques pour mieux capter la complexité des écosystemes (Giampietro et al., 2006).
L'usage d’indicateurs et d’unités multiples ainsi que la prise en compte d’études récentes en biologie
et hydro-morpho-sédimentologie de I'estuaire ont permis de prendre en compte les
interdépendances entre des services écosystémiques au sein du modele I-O comme recommandé par
Carpentier (1994) (Section VII.1). Cela rencontre également la définition « d’holistique » donnée par
Gallopin et al. (2001) : une approche globale au sein de laquelle différents éléments, habituellement
analysés séparément, sont réunis pour étre étudiés tous ensemble avec leurs interactions au sein
d’un systeme.

Si les propriétés holistiques présentent |'avantage d’améliorer la prise en compte de la complexité
inhérente aux écosystemes et d’étendre le nombre de catégories de services écosystémiques
considérées, I'inconvénient provient du haut degré d’incertitude que cela introduit dans I'analyse
scientifique (voir Chapitre Il et Section IV.4). Cependant, les thématiques a haut degré d’incertitude
doivent étre étudiées et gérées : en matiere d’environnement, 'incertitude est plutét la regle que
I’exception (Munda et al., 1994; Refsgaard, 2006; Stirling, 2001; Giampietro et al., 2006). Cela
explique pourquoi la Science Post-Normale et la GIZC refusent d’exclure de I’analyse scientifique les
thématiques environnementales souffrant encore de trop d’incertitudes (que ce soit en raison d’un
manque de données, de connaissances scientifiques ou de complexité inhérente a la thématique en
question). Afin de respecter cette ligne de conduite, nous avons appliqué la méthodologie suivante.

Trois types d’incertitude sont pris en compte : I'imprécision, I'inexactitude et I'indéterminisme. Le

premier type, I'imprécision, est géré au travers d’'une analyse de sensibilité permettant de fixer les
marges d’incertitude au sein desquelles les résultats du modele ECO varient. Cette variation est due
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aux parametres entrés dans le modele dont la valeur a court et moyen termes ne peut pas étre
connue avec précision (Chapitre Il et Section X.6). Il s’agit des parametres suivants :

- la capacité des nourriceries estuariennes a accueillir un certain nombre de juvéniles de soles
par hectare en 2015. Cette capacité dépend de la contamination future des sédiments et de
I’eau (service de puits),

- lasurface de nourriceries en 2015 dans les zones non restaurées (service d’auto-entretien),

- le stock de soles en Manche-Est durant I’'année de référence qui sont disponibles pour la
consommation humaine (service d’approvisionnement),

- le taux de croissance annuel de I'économie sur la période 2007-2015.

Le deuxieme type d’incertitude est linexactitude liée a I'architecture du modele. Il s’agit
premierement des coefficients techniques utilisés dans le modéle ECO. lls sont statiques alors qu’en
réalité, on sait qu’ils varient d’une année a 'autre. Deuxiemement, cela concerne le fait que nous
utilisons un coefficient unique tous produits confondus pour calculer la demande finale en fonction
du salaire brut total. Or, pour se rapprocher des conditions réelles, il faudrait calculer un coefficient
différent pour chaque produit étant donné que lorsque les salaires bruts diminuent, les
consommateurs ne réduisent pas leur consommation de maniere uniforme. lls la réduisent pour des
produits qu’ils jugent moins essentiels (ex. : restaurant) et maintiennent la consommation d’autres
produits indispensables (ex. : consommation d’essence, de pain, de pommes de terre, etc.). Tout cela
génére une erreur sur les résultats finaux. Cette erreur est évaluée par la validation du modele
réalisée a la Section VIII.2.

Un autre probleme lié a I'architecture du modele provient de ce que le modele ECO est statique et
non pas dynamique. C'est-a-dire que dans le scénario de restauration 2004-2015, I'impact d’une
année sur l'autre n’est pas pris en compte. Or, il se pourrait que I'impact économique des colts de
restauration soit un peu plus important dans un modéle dynamique que dans un modeéle statique. En
effet, la premiéere année (t), les bénéfices de certaines entreprises diminuent puisqu’elles doivent
assumer les colts annuels de restauration des nourriceries potentielles. Il est donc probable que
I’'année suivante (t+1), elles investiront moins en raison d’une diminution des recettes de I'année
précédente. Cette baisse des investissements risque de ralentir I'économie et d’accroitre la réduction
des bénéfices des entreprises en t+1. Cela accentuerait la perte de bénéfices liée aux colts de
restauration payés en t+1 et il en résulterait une diminution accrue des investissements en t+2, et
ainsi successivement... Une premiere facon de prendre en compte cet effet d’'une année sur 'autre
consisterait a exécuter le modéle pour chacune des années qui sépare 2004 de 2015 et a utiliser les
résultats de la simulation d’une année dans la simulation de I'année suivante. Cette premiere
approche pourrait étre améliorée en y intégrant des équations obtenues par régressions linéaires
multivariables comme dans le modéle LowGrow de Peter Victor (2007). Ces régressions sont basées
sur des séries temporelles de données observées et permettent de calculer la demande finale des
ménages en fonction du niveau des salaires et du PRB. Toujours en matiére de demande finale,
I'investissement en machines et équipements pourrait, lui aussi, étre estimé sur base du PRB et du
niveau des taxes (incluant une taxe virtuelle qui simulerait le colt de restauration des nourriceries
potentielles).

Insérer ainsi des régressions statistiques basées sur des données observées constitue une
perspective de recherche intéressante : cela permettrait de soustraire la modélisation 1-O a la
critique selon laquelle elle est trop fortement basée sur une année de référence unique. En effet, les
modeles |-O se basent sur des paramétres qui décrivent la structure de I'’économie telle qu’elle
existait durant I'année de référence choisie (en général, la derniére année pour laquelle des données
sont disponibles). Cela peut facilement induire une mauvaise représentation de I’économie étudiée
et introduire des erreurs importantes dans des simulations méme a court terme (Serban Scrieciu,
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2007). Alors qu’au contraire, l'information contenue dans des séries temporelles de données
observées offrirait une représentation plus fine du fonctionnement de I’économie (voir Section II1.6).

Un troisieme et dernier type d’incertitude est dénommée « indéterminisme ». L'indéterminisme ne
peut étre géré ni par une analyse de sensibilité ni par un pourcentage d’erreur calculé par validation
du modele, car cette incertitude porte sur des parametres et des variables qui n‘ont pas pu étre
insérés dans le modele I-O. Ce probléme concerne les 7 services écosystémiques mentionnés plus
haut pour lesquelles les données nécessaires a leur intégration dans le modéle n’existent pas. En
conséguence, une incertitude perdure sur l'interdépendance entre ces 7 services écosystémiques et
le systéme économique. En I'absence de données et de connaissances scientifiques supplémentaires,
I'indéterminisme ne pourra pas étre réduit. C'est typiquement le genre de problématique pour
laquelle la décision finale repose plus sur le jugement individuel et le sens commun que sur les
évidences scientifiques. Cela montre la nécessité d’inclure de maniére transparente les opinions
divergentes et les jugements de valeur des décideurs et autres acteurs dans les processus de
décision. La méthode participative et le processus de controle de qualité élaboré par Giampietro et
al. (2006) et Stirling (2006) représentent un pas dans cette direction. Un exemple d’application de ce
processus aux cas des nourriceries de I'estuaire de la Seine est présenté au Chapitre XI en
développant un exemple d’utilisation du modéle ECO au sein de la méthode participative
d’évaluation multicritére et multiacteur INTEGRAAL.
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Abstract

The aim of this paper is to assess the possible contribution of an input-output model towards two of
the basic principles of the sustainability strategy of integrated coastal zone management (ICZM) and
Post-Normal Science. According to these principles, decision-support tools should offer a holistic
perspective and handle high uncertainty. The difficulties in reaching sustainability are due partly to the
prevailing use of “narrow-system-boundary” tools that are non-holistic. Consequently, they fail to
capture important ecosystem services and ignore interdependencies between them. To comply with the
basic principles, our method allows environmental assets to be evaluated in multiple units and
integrates results from recent researches in natural sciences. Both enable coverage of
interdependencies between ecosystem services. Thereby, we enlarge input-output modelling from the
two conventional ecosystem services of sink and provisioning to the most vital ones: the supporting
services. An application to the Seine estuary addresses the impacts of maritime transportation
infrastructures on nursery habitats for commercial fish. The ecosystem services covered are life
support and resource provisioning. Our results show that the restoration of a total of 73.7km? of
nursery areas over the period 2004-2015 would result in a stock of sole in 2015 that exceeds the
“business as usual” scenario by 44.2% (uncertainty range: 35.9% — 69.9%). In spite of high restoration
costs, the negative macro-economic impact is very low. However, on the sector level, a trade-off
results between nurseries and three economic sectors. The quantification of such trade-offs in our
model is particularly useful to public participation in decision-making.

Keywords: Input-Output, ecosystem services, participative process, integrated coastal zone
management, Post-Normal Science, decision-support.
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1. Introduction

The European guidelines for the implementation of the Water Framework Directive recommend the
use of cost-benefit analysis (CBA) to identify water bodies in which environmental measures present
disproportionate costs (European communities, 2009). For water bodies where costs exceed benefits,
decision makers can ask the European Commission to postpone environmental targets or make them
less stringent. The European Commission will have to consider such requests carefully as it seems that
the difficulties in reaching sustainability are due partly to the prevailing use of “narrow-system-
boundary” tools (e.g. CBA). Such tools are useful but they are not the panacea, because they are non-
holistic, non-participative and exclude complex environmental issues with too high uncertainty. They
represent only one kind of tool among others and should be complemented by other tools and
approaches. This has been the problem of the recent decades. ‘“Narrow-system-boundary” tools came
in support of sector-related and individual resource-based policies in environmental management. As a
result, environmental impacts have been analysed separately, whereas holistic analyses were required,
as with European coastal zones (Stojanovic and Ballinger, 2009; O’Hagan and Ballinger, 2009;
Belfiore, 2000). Consequently, numerous efforts have failed to achieve sustainability.

The prevailing use of “narrow-system-boundary” tools such as CBA is partly responsible for the
failure to achieve sustainability in European coastal zones. Many investigations on CBA limitations
might explain this issue (inter alia VVan den Bergh, 2000; Maréchal, 2007; Munda et al., 1994). One
limitation is that CBA is an analytical approach rather than a holistic one (Ackerman, 2004; Gallopin
et al., 2001; Stirling, 2001). That is to say, it considers a narrow range of causes and consequences and
takes into account only a small part of the world. It restricts the scope of issues to a micro-scale and
leaves out connections. Consequently, CBA fails to consider interdependencies between ecosystem
services. However, interdependencies are important (de Groot et al., 2002), since the ecosystem
services that directly benefit human activities and survival — resources provisioning and cultural
services — depend on the existence of three vital ecosystem services: supporting, regulating and sink
services (Millennium Ecosystem Assessment, 2005).

Failing to consider interdependencies is a limitation which is not only inherent in CBA but to all other
approaches that use single indicators — e.g. green GDP, genuine saving, ecological footprint, cost-
benefit ratio in CBA, etc. Single indicators cannot encapsulate all the complexity inherent in
ecosystems (Ashford,1981). To solve that problem, Post-Normal Science and Integrated Coastal Zone
Management (ICZM) (Box 1) put at their core the basic idea of extended peer communities (i.e.
stakeholder participation) to encompass the multiplicity of legitimate perspectives (Funtowicz and
Ravetz, 1994; Ravetz, 2006; Stojanovic and Ballinger, 2009 ; Belfiore, 2000 ; O’Hagan and Ballinger,
2009). They recommend avoiding the hegemonization of a single indicator in analyses of
environmental issues and suggest complementing single indicator methods with tools that offer
holistic properties (Giampietro et al., 2006). This would enable a globalizing approach where various
elements, usually dissected into parts, are instead gathered to be studied together with their
interactions inside a system (Gallopin et al., 2001).
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Box 1. Post-Normal Science and Integrated coastal zone management.

Post-Normal Science

Post-Normal Science evolved from a criticism of Probabilistic Risk Analysis. This scientific field attempted to
apply standard mathematical methods to problems where the uncertainties were actually overwhelming. The
Probabilistic Risk Assessments enjoyed an initial plausibility because they were presented as Science, that is
objective and certain, free from bias and doubt. The policy agenda was clear: a risk of one-in-a-million is
acceptable. Hence an installation with such a risk is scientifically proved to be safe. However, not all problems
with a scientific appearance are capable of solution in orthodox scientific terms (Ravetz, 2006). There exist
some problems which are in principle not reducible to “puzzle-solving” normal science in Kuhn’s terminology
(Kuhn, 1962). Economics applied to environmental issues does not possess the same degree of control of
uncertainties as, say, analytical chemistry (Funtowicz and Ravetz, 1994). The new problems of ecological
economics faced in this third millennium (e.g. climate change, genetically modified organisms) imply that very
often scientists cannot provide any useful input to the social debate without interacting with the rest of the
society (i.e. stakeholder participation). These new problems call for a Post-Normal Science (Giampietro et al.,
2006; Funtowicz and Ravetz, 1994).

Giampietro et al. (2006) and Funtowicz and Ravetz (1994) illustrate the need for interaction between scientists
and the rest of society with the example of the surgeon. The possible outcomes of a surgical operation are not
completely determined by scientific facts. In this situation, the patient must have a say in the choices of the
surgeon since its choices will determine the final outcome and imply rather important stakes (e.g. possible
physical incapacity) and uncertainty (e.g. the surgeon is not sure of the level of incapacity). When uncertainty
or stakes are even higher and affect not only a patient but also the rest of society, inferences will be
conditioned by the values held by numerous stakeholder groups. In such situations, partisan discussion and a
defensive tactic will involve challenging every step of a scientific argument by taking sides (e.g. denial of the
existence of the global warming by petrochemical firms). We are now in the realm of Post-Normal Science
(Giampietro et al.; 2006).

Integrated Coastal Zone Management (ICZM)

The practice of integrated management extends back at least to 1965 with the first integrated coastal
management program by the San Francisco Bay Conservation and Development Commission. But it spread
progressively all over the world and in 2002, 145 countries and semi-sovereign states had initiated integrated
coastal zone management efforts (Sorensen, 2002). In Europe, it started in 1992 with the Convention for the
Protection of the marine Environment of the North-East Atlantic (the « OSPAR Convention »). This was
followed by 35 demonstration projects implemented between 1996 and 1999 in European coastal zones which
set the basis for the implementation of ICZM in the European Union (Shipman and Stojanovic, 2007; Belfiore,
2000).

ICZM reflects the movement towards a broader, more holistic perspective from more sectoral and individual
resource-based approaches (O’Hagan and Ballinger, 2009; Cheong, 2008). ICZM consists in a strategy that
encompasses the whole process of data collection, planning, decision making, implementation management
and follow-up. It seeks to achieve sustainability by setting into practice an “integrated” approach to planning
and management of human activities. The term “integrated” corresponds to bringing together the components
of five main areas inside a single strategy: intersectoral integration, intergovernmental integration, spatial
integration (land-ocean integration), interregional and international integration (transboundary issues), and
science-management integration (Cheong, 2008). Such a strategy must involve all stakeholders in a
participative way (Stojanovic and Ballinger, 2009 ; Belfiore, 2000 ; O’Hagan and Ballinger, 2009).

However, if the advantage of holistic tools is to reflect ecosystem complexity in a better way, the
disadvantage is that complexity causes high degrees of uncertainty in turn (Munda et al., 2004;
Gallopin et al., 2001). The degree of uncertainty is so high that it often takes the form of
“indeterminacy”, which means that it is impossible to perform an accurate prediction of the future
state of the system. That is to say, no statistical correlation can be established between a cause and an
effect. As a result, statistic and probability theory do not apply (Giampietro et al., 2006). This is
usually due to the inherent ecosystem complexity, the lack of scientific knowledge and the absence of
good data. Consequently, some scientists might be tempted to exclude issues from their analysis that
are too uncertain. However, addressing issues with indeterminacy is important because high
uncertainty is rather a rule than an exception in environmental issues (Munda et al., 1994; Refsgaard,
2006; Stirling, 2001; Giampietro et al., 2006).
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To prevent scientists from putting aside issues with indeterminacy, Post-Normal Science and ICZM
suggest an approach that allows high uncertainty to be handled. It consists in using decision-support
tools within a stakeholder participation process (Stojanovic and Ballinger, 2009 ; Belfiore, 2000 ;
O’Hagan and Ballinger, 2009). The recognition of the importance of stakeholder participation stems
from the strong belief in Post-Normal Science that it is impossible to define in absolute terms what
should be considered as enough scientific evidence to make a decision. Inherent ecosystem complexity
and our limited understanding mentioned above explain why data and knowledge will always be
incomplete (Munda et al., 2004; Gallopin et al., 2001). For instance, in many environmental issues,
scientists encounter difficulties in distinguishing the contribution of each cause to an effect or even in
considering the multiple effects of one cause (Maxim et al., 2009, Gobin et al., 2004; Refsgaard et al.,
2006). Moreover, even when the “cause-effect” relationship can be quantified reliably, the individual
appraisal of impacts caused by policy measures is inherently subjective (Stirling, 2001). As a result, a
part of individual judgment and common sense will always remain. Consequently, the transparent
inclusion of divergent public perspectives and value judgment is important. Interesting techniques in
this sense are “social multi-criteria evaluations” addressed by Giampietro et al. (2006) and Stirling
(2006). This approach consists in a multi-criteria evaluation — in which stakeholders give scores to
policy options — combined with a quality assurance to guarantee the reliability of the final result.

The purpose of this paper is to build on the methodological developments from Leontief (1970),
Victor (1972a), Carpentier (1994) and Jin et al. (2003), with the aim of developing an Input-Output (I-
0) model based on commaodity-by-industry tables and assess the contribution the model can bring to
the two basic principles of Post-Normal Science and ICZM. The two basic principles consist in
developing methodological approaches for the analysis of environmental issues that i) allow high
uncertainty issues to be addressed (Funtowicz and Ravetz, 1994) and ii) demonstrate holistic
properties (Giampietro et al., 2006; O’Hagan and Ballinger, 2009; Cheong, 2008) which take into
account interdependencies between ecosystem services. With these aims in mind, we have developed
an ecological-economic I-O model enabling the identification and quantification of trade-offs (e.g.
between environmental and economic targets, between two economic sectors, etc.). The model has
been applied to a real case study: the restoration of estuarine nurseries for sole juveniles in the Seine
estuary (Haute-Normandie region, France), which is located in the Eastern channel (fishing zone VIId
extending from the South of England to North of France). The interdependency between a
provisioning ecosystem service (fish resources) and a life supporting service (nursery habitat for fish
juveniles) is considered as well as its impact on human activities. Thereby, this paper contributes to
extending 1-O modelling from the conventional ecosystem services of sink (accumulation of pollutants
emitted into the ecosystem) and provisioning (consumption of natural resources) to supporting
ecosystem services, the most vital category, since all ecosystem services depend on them (Millennium
Ecosystem Assessment, 2005; de Groot et al., 2002).

The remainder of the paper is organized as follows. Section 2 describes the conceptual model of the
ecological-economic system analysed in this study. Section 3 formalises the ecological-economic 1-O
model developed to simulate the system. Data collection is discussed in Section 4. The next two
sections apply the model to three policy scenarios of nursery restoration programmes (Section 5) and
provide results and discussion on the limitations (Section 6). The final section concludes with the
contributions of our model to 1-O modelling and to the basic principles of ICZM and Post-Normal
Science.

2. The conceptual model of the ecological-economic system

The ecological-economic 1-O model developed in this paper is built on a conceptual model of the
Seine estuary which shows the interrelations between human activities, interdependencies between
ecosystem services and interactions between both. It has been designed along with stakeholders
through a participative process directed by AESN-DIREN Haute-Normandie (2004c). This follows the
recommendations from Giampietro et al. (2006) advocating the participation of stakeholders not only
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in the final assessment but also from the very beginning, i.e. in the construction of the problem, the
choice of indicators, the selection of data to feed the model, etc.

Within the conceptual model, we have selected the impact of harbour infrastructures on nursery
habitats to illustrate the potentialities of ecological-economic 1-O modelling. Nurseries are made of
estuarine mud- and sand-flats and provide a supporting ecosystem service in the form of habitats
which ensure the life of several fish species. In spite of the fact that they provide an important
ecosystem service, nursery habitats have been continually destroyed since 1850 by the construction of
dykes and harbour extensions for the purpose of maritime transport (Rochette et al., 2010; Cuvilliez et
al., 2009). The resulting growth in the maritime transport sector has contributed to the important
development in the regional industrial production. However, this development has particularly harmed
the natural habitat of six commercial fish species whose juveniles need nurseries for feeding: bass,
sole, flounder, plaice, pout, and whiting (Ifremer, 1999). It has resulted in a decrease in the
provisioning ecosystem service of fish resources found in the Seine estuary for final consumption and
for intermediate consumption (the fishing sector and other sectors that consume fish as an intermediate
input). An increase in the surface and quality of estuarine nursery areas might partly reduce decreases
in fish stock, which threaten at least three of the six commercial species mentioned above: plaice,
whiting and sole (ICES, 2008). The impact of nursery degradations has been demonstrated and
quantified for the population of common sole (Solea solea sp.) by Rochette et al. (2010).
Consequently, this species has been selected for our study because of the availability of data and its
high commercial value.

Due to the high level of uncertainty and lack of data on the state of most fish stocks in Europe and
given the unsustainable harvest of the remaining stocks, measures applied to fish habitats on the basis
of the precautionary principle might acquire greater political acceptability in the future. Out of a total
of 44 fish stocks in European fishing zones, there is 57% of the stock whose state is unknown or
undefined, only 4% of the stock is sustainably harvested, and the remaining 32% (including sole) is
overfished, i.e. their capacity to regenerate for the future is endangered (ICES, 2008). In response to
these figures, the 1-O model developed below is used to answer the following question: what would be
the ecological and economic impact of precautionary measures applied to fish habitats while still
respecting the principles that environmental damage should be rectified at the source and that the
polluter should pay? These three principles are stated in the Marine Strategy Framework Directive
(European Parliament and Council, 2008) and the environmental measure considered in this paper is
based on them. It consists in restoring half of the high fish density nurseries that have been the most
heavily destroyed between 1834 and 2004. The expected impact is a growth in fish stocks, which
should increase the resilience of fish populations to fishing activities and their capacity to regenerate
for the future.

3. The ecological-economic 1-O model

The ecological-economic I-O model translates into quantitative terms the qualitative description of the
Seine estuary given by the conceptual model mentioned in Section 2. This conversion from qualitative
to quantitative description is based on I-O developments that started in 1936 with Leontief until more
recently with Victor (1972a), Carpentier (1994) and Jin et al. (2003). This Input-Output background is
presented below.

3.1. Input-Output background:

Input—output analysis was devised initially by Leontief (1936) and progressively improved by
Cumberland (1966), Daly (1968), Isard (1968), Leontief (1970) and Victor (1972a). A concise
description of these models can be found in Miller and Blair (2009), Hannon (2001) and Lixon et al.
(2008). Victor (1972a) developed an ecological-economic 1-O model in the form of a commodity-by-
industry table combining economic and environmental commodities. He introduced economic
components in monetary terms, while ecological ones were expressed in physical terms. Victor’s
approach discarded interactions occurring inside the environment, arguing the lack of data on
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ecosystem functioning. In the 1990°s, Carpentier (1994) refined the method by increasing the number
of ecological goods integrated into the accounting framework. However, contrary to Victor, Carpentier
reverted to Isard’s idea of modelling interdependencies between ecosystem services, i.e. interactions
occurring inside the environment. This could be achieved by closing the ecological-economic cycle.
More recently, Jin et al. (2003) have partly closed the sub-cycle for aquatic systems by linking a
marine food web to a Leontief I-O table.

The model developed in this paper builds on the methodological developments from the authors
mentioned above, with the aim of developing an 1-O model that contributes to the two basic principles
of Post-Normal Science and ICZM mentioned in Section 1: i) allowing high uncertainty issues to be
addressed and ii) demonstrating holistic properties. In addressing the second principle first, we have
increased the holistic properties of 1-O modelling, in that not only provisioning and sink services are
considered (e.g. provision of commercial fish from the sea and accumulation of pollutants into rivers)
but also the supporting ones (e.g. aquatic habitat provided by estuarine nurseries to fish juveniles).
This is achieved by keeping the technical coefficients commonly used in 1-O modelling for the
estimation of provisioning and sink ecosystem services in scenario simulations. With such
coefficients, the consumption of natural resource and pollutant emissions in scenario simulations are
calculated in proportion to the total output produced per economic sector. However, for the supporting
service considered in this paper (nursery habitats), such simple relations are no longer possible due to
too high complexity (e.g. multiple causes producing one effect) and the resulting high uncertainty.
Consequently, in scenario simulations, the state of the supporting service of nursery habitats is
estimated based on past trends corrected by expert advice to take into account future changes that
might occur in the trends. Although bio-physical modelling, statistics and probabilities might offer a
more robust alternative than past trends and expert advice, such techniques cannot apply until more
data and knowledge have been produced.

The first principle is achieved by relying on past trends and expert knowledge as explained above for
the supporting service of estuarine nursery habitats. However, addressing uncertain issues is not
enough; uncertainty must also be managed. One part of the uncertainty is dealt with inside the model
through sensitivity analysis, which shows the range of values the final results might take (see the error
bars on the graphs in Section 6). It is not possible to give results in the form of a single value because
of the relative indeterminacy on the model parameters, such as those estimated with past trends and
expert knowledge. Another part of the uncertainty has to be treated outside the model, because it
covers ecosystem services that could not be quantified. This is due partly to the fact that appropriate
data and knowledge were lacking (e.g. detailed population data from the Seine estuary on fish species
other than sole) but also to high complexity which generates high levels of indeterminacy (e.g. the
impact of each pollutant on the reduced capacity of nursery areas to shelter fish juveniles). In such
indeterminate issues, a part of individual judgment and common sense always remains. Consequently,
the transparent inclusion of divergent public perspectives and value judgment inside a stakeholder
participative process is important in decision-making. The model can be useful to stakeholder
participation because it enables the identification and the quantification of trade-offs (as shown in
Section 6.3). This makes trade-offs arising from a complex situation more transparent to decision-
makers and other stakeholders, which is an important advantage of stakeholder participative
techniques (Munda et al., 1994). Although the model has been designed in order to be coupled
eventually with some kind of participative process, this has not been performed.

Addressing the environmental issue of estuarine nursery habitats requires quantifying
interdependencies between two ecosystem services (nursery habitats and fish provisioning for human
consumption), as well as a partly closing some ecological-economic sub-cycles. In so doing, this
paper attempts to improve on the works of Carpentier (1994) and lsard (1968). The approach
expanded in this paper is similar to the 1-O model developed by Hannon (2001, p. 20), who combines
the natural and economic process in a common framework to make possible the formal rejoining of
man and nature — of human activity and its environmental repercussions. However, our ecological-
economic I-O model differs in the method used to reach that purpose. The method applied by Hannon
consists in pricing the value of exchanges between the environment and the economy and adding these
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values to real market economic flows in monetary units. Unlike Hannon’s method, ours attributes
monetary units only to ecosystem services that can be valued in terms of their direct potential
conversion into marketed goods & services (mostly ecosystem services with direct use, e.g.
provisioning services such as fish catch). Physical units are attributed to others (i.e. mostly indirect
ecosystem services such as supporting and regulating ones, but also some cultural ones). So, on the
one hand, we have introduced ecological and social indicators into the I-O model in physical units
(e.g. surfaces of mudflat nurseries), and on the other hand, we have put economic indicators in
monetary units (e.g. regional GDP in M€3q07).

The advantage of Hannon’s I-O model is that it leads to the calculation of a single GDP indicator
adjusted for the environment (the so-called “Gross System Product”). This is useful in the early stages
of a decision-making process as a warning signal to show decision-makers how far the economy is off
the sustainable path. However at a later stage, when the time has come to select a range of policy
measures to move society towards a sustainable path, it might be useful to identify trade-offs to show
which stakeholder group will be favoured or disadvantaged (e.g. that could help decision makers to
apply compensatory measures prorated to the disadvantage suffered by some stakeholder groups). The
trade-offs must be clear and apparent to stakeholders if environmental management is to be
operational (Munda et al., 1994; Van den Bergh and Nijkamp, 1991). This requires the use of multiple
unit models such as the one developed in this paper, which is specifically aimed at identifying and
quantifying those trade-offs. An interesting trade-off to quantify might occur, for instance, between the
gross operating surplus of companies (Euros) and the fish stocks (tonnes) in the context of restoration
programmes for nursery areas (km?). If, instead of the three units mentioned, one single aggregated
indicator is used to estimate the total net impact of restoration programs, no trade-off can be assessed.

3.2. Basic equations for our economic system modelling:

The ecological-economic model developed in this study is an open and static I-O model based on
domestic commodity-by-industry tables (Table 1 and Table 2). The tables are composed of two square
matrices (n = m): V, the supply matrix, and U, the use matrix (matrices are indicated in bold capital
letters, vectors in bold italic lower-case ones and scalar in italic lower-case letters), where both are
made of n commodities in lines and m economic sectors in columns; two rectangular matrices (F, a
n X p matrix representing the final demand including leakages from the economy and Y, anxt
matrix of primary inputs — components of the added value) and four vectors (g7, a 1 x m line vector
of total output per sector j, where the small T in exponent means that the vector has been transposed,
g, a n X 1 column vector of the total demand per commodity i; m, a 1 X (m + p) line vector of
interregional and international imports for intermediate and final input consumption; and u, a 1 X p
line vector of total input consumed per category of final demand). All these variables are expressed in
monetary terms. The elements of the four matrices are defined as follows. Each v;; represents the value
of commodities i produced by each industrial sector j in the region Haute-Normandie (j = 1, ..., m; i =
1, ..., n). Each uj represents the value of regionally produced commodities i required by each
industrial sector j to produce its own output. Each fy represents the value of regionally produced
commodities i consumed by the p categories of final demand k (k = 1, ..., p) which are the following:
final consumption by households, NGO and government, gross fixed capital formation, change in
valuables, change in inventories, and international and interregional exports. Leakages such as
international and interregional imports have been subtracted from the intermediate and final inputs and
put in a separate table in order to have domestic (regional) tables. To ensure identity between the use
and the supply table, imports are added as a line vector in the use table, in which each m; represents the
imports used by sector j and final demand k (j =1, ..., m+p). Eachy,; is the value of primary input z (z
=1, ..., t) consumed by each industrial sector j. There are three categories of primary inputs:
compensation of employees (i.e. wages and salaries including social contributions and income tax);
net taxes on production; and gross operating surplus (i.e. companies’ benefits).

This framework is then augmented by three row vectors of ecological commodities associated with the
environmental issue of harbours and nursery areas selected in the previous section. They are expressed
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in physical terms. The four vectors are defined as such: hN (where each h]’-V represents the amount of
nursery areas restored in the ecosystem by sector j); hS, which equals 0 (where each hf represents the
quantity of sole produced in the ecosystem by sector j); =5 (where each r’represents the quantity of

sole consumed by sector j in the region of Haute-Normandie). One scalar rV is used to represent the
total amount of nursery areas destroyed by all economic sectors (the amount per sector j is unknown
due to high uncertainty, although the total can be estimated). Four scalars give the total values for
ecological commodities — e5 and e representing the tonnage of sole and the nursery surface area that
can be used by the ecosystem, i.e. the stock that remains in the environment after consumption by
industrial sectors, natural production by the ecosystem and environmental restoration activities; e’S
and e'", representing the tonnage of sole and the nursery surface area naturally produced by the
ecosystem.

The model framework relies on input-output equations that are based on commodity-by-industry tables
(Table 1 and Table 2). They are described concisely in Victor (1972a) and Lixon et al. (2008).

The equation eq. 1 is the core part of the economic model:
"= [(1-D"BY) " DT| R 1
g 1, eg.

where | is the n X m identity matrix (a square matrix so that n = m); D is a n X m matrix of technical
coefficients named commodity output proportion calculated from intermediate outputs in the supply
table; B is a n x m matrix of input technical coefficients calculated from intermediate inputs in the use
table; i is a unity column vector 1 x n (not to be mistaken for i that symbolises commaodities). Other
symbols are already described above. DT is the matrix of the commodity output proportions d;;, which
are technical coefficients defined under the industry-based technology assumption. B is the matrix of
the input technical coefficients bj. Both technical coefficients D and B are calculated respectively on
the basis of matrices V and U, as in Lixon et al. (2008). Exponent d shows that consumption concerns
inputs used in the Haute-Normandie region, which have been domestically produced in the region. The
final demand F is one of the variables together with technical coefficients B, used to simulate a change
caused by the development of an economic activity and ecosystem services inside a scenario
simulation.

International imports for intermediate consumption (M ,¢ern) and for final consumption (fm;,tern)
are given by exogenous forecasts from OECD (2009) and FPB (2008). Interregional imports are
calculated prorated to the total output per sector, g, and to the total input per category of final demand,
1 (the circumflex means that the line vector has been transformed into a diagonal matrix). The row
vector of total imports per sector (m) is calculated as follows:

— ;T > :T Afm o5
m = Mipiern +1 A'ﬁég g + fmintern +1 Arlggu €dq. 2

Where AT, and Afr‘;‘g are the matrices of technical coefficients of interregional imports used by
economic sectors as intermediate inputs and those used by the final demand as final inputs.

The economic impacts on primary inputs (YY) are calculated as follows:

to tn
Vi 2,j)vi )
ylt;l =3 g}t." - % (z=1= compensation of employees) eq. 3
g.
J
e VSt eq. 4
Yol = ﬁ g;"  (z=2= net taxes on production) g
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th _ tn_yn gt tn_ tn _ tn _ tn_(tn) —a— . eq. 5
Y3 =9 i=1 b 9" —m =yt =y, = (Vo)) Virtual (z=3= gross operating surplus)

In eq. 3, half of the restoration costs, represented by the virtual tax (yzt’;) . are subtracted from
Y/ Virtua

the compensation of employees, assuming that the other half will consist in a decrease in the gross
operating surplus, i.e. companies’ benefits. This is because in the Seine estuary, restoration costs are
directly borne by sectors responsible for nursery destruction (Polluter Pays Principle). With eq. 5, the
gross operating surplus is estimated at an industry level as a residual variable after subtracting the
consumption of intermediate inputs, imports, compensation of employees, net taxes on production and
the virtual tax from the total output per sector. Hence, we assume that the increase of production costs,
caused by the restoration of nursery areas, leads to a decrease in the gross operating surplus and
compensation of employees, rather than to a price increase. The main assumption here is that each
sector j cannot increase its prices. They are fixed at the national or international level and the increase
of production costs in the Haute-Normandie region does not affect prices.

The variation in the gross operating surplus has an impact on the final consumption of households that
benefit from dividend incomes. The same occurs with the variation in compensation of employees. To
take that aspect into account, we have multiplied the 2007-2015 growth factor by the household final
demand of 2007 in the matrix Ft. The growth factor is exogenous to the model and comes from
forecasts from OECD (2009) and FPB (2008) for household final consumption. Then, we have
modified the result prorated to the 2007-2015 variation of the income available for final consumption
caused by nursery restoration programmes, assuming that households purchase commodities in direct
proportion to their income. To calculate the income available for final consumption, we have
subtracted taxes on incomes, savings and social contributions from compensation of employees and
added the share of the gross operating surplus which is paid to shareholders in the form of dividends.

3.3. Equations for modelling the economic system in policy option scenarios:

Since the supply-use tables in our ecological-economic 1-O model correspond to the economy of the
region of Haute-Normandie in 2007, they have been updated for 2015 (t,), which is the horizon year
modelled in this paper. This was done using exogenous forecasts for 2015 for final demand values
given by OECD (2009) and FPB (2008) and replacing the 2007 values by 2015 values in the matrix
F'» in eq. 1. The use of final demand forecasts as a lever to simulate a change in the economic system
in 2015 follows the example of Carpentier (1994) and Lixon et al. (2008).

The forecasts from OECD (2009) and FPB (2008) have been used for all commodities except for
fishing products. The final demand for fishing products (i = 3) is endogenised in the model and
depends on the restoration of nursery areas decided by stakeholders in the process of scenario
building. Three assumptions underpin the endogenisation. First, fish production is assumed to be
demand-driven; second, the increase in the stock of sole in the Eastern channel leads to an increase in
the allocation of EU fishing quotas; third, the rise in fish captures in the Eastern channel substitutes
international importations. Stemming from these assumptions, the impact of the stock increase can be
simulated by raising the regional fish demand in proportion to the rise in captures, whose estimation is
based on the rise in fish stock in the Eastern channel due to nursery restoration. This is calculated as
follows:

s s _.S
th _ frto 1+ *to ym  Titn"Tito eq. 6
3k — I3k Tot Zij=1" 5 .
’ ’ *to Ttjo

In eq. 6, the final demand f;ﬁ is prorated to the rate of variation of the total sole catch between the
reference year t, (rjfto) and the horizon year t, (rfftn), and to the share of sole sold (xfo) in the total
sales of fish products (x,:T0 oty in the Seine estuary, in monetary value, as given in Ifremer (2003). The
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m+p .S

value of Zj=1 77, is an observed value in the reference year taken from ICES (2007) and OFIMER

(2003), while the value of Z;":lp 1/, is a function of the area of nursery restored (calculation
explained below).

Unlike Carpentier (1994) and Lixon et al. (2008), we used a second lever to simulate changes in
economic sectors and ecosystem services. In addition to final demand values, we also modify the
consumption of intermediate inputs of fish products (u; ;) to take into account the fact that the rise in
marine fish stock might result in increased captures which would not only fulfil final demand, but also
intermediate demand from food production industries and hotels & restaurants. It is assumed that these
sectors will use additional regional fish products as an intermediate input to produce their own output
instead of international imports. The calculation is the same as in eq. 6, except that the symbol f3  is
replaced by us ;. Modifying intermediate input values implies that input technical coefficients in
matrix B are modified and will change the results from eq. 1. This is an original point in this paper.

Nursery restoration programmes do not only affect the stock of sole. The costs incurred by sectors
undertaking restoration activities also have an impact on the economic system. This impact is
calculated as follows:

t t eq. 7
224 :fzzo,4+l’us d

Where ¥ is the unit cost incurred to restore 1 ha of nursery and equals M€y, 0.277 per ha (Port
Autonome du Havre, 2000)*. This activity is carried out by companies providing construction services
and results in investments in fixed capital in the form of special dyke construction products (i = 22)
built for the restoration of nursery areas (s). s is fixed by stakeholders inside the participative process
for the purpose of scenario building. This increases the gross fixed capital formation (k = 4) in
construction products ( f24 ).

The restoration costs, ¥, are paid according to a cost allocation rule decided by stakeholders inside a
participative process. This rule allocates a share (6;) of the total restoration cost to each sector j. 6;
should be set by stakeholders in a participative process, however, for the purpose of the numerical
application presented in this paper, we have arbitrarily set 6; according to a cost allocation rule
explained in Section 5. The effect of the cost allocation rule is an increase in production costs, which
results in a decrease in the gross operating surplus of each sector j as well as in the compensation of
employees as shown in eq. 3 and eq. 5. This decrease is estimated by calculating the amount of
restoration costs incurred by each sector j. The result is a virtual tax inserted as an additional row in
the primary inputs of the Use Table. The virtual taxes are calculated as follows:

tn —_—
(yz’j)Virtual =¥S Hj €q. 8
3.3. Modelling of the ecological-economic system:

Victor (1972a) developed basic equations for ecological commodities which are still in use today,
inter alia Jin et al. (2003) and Lixon et al. (2008). Victor’s basic equations for ecological commodities
are well-suited to ecological inputs which are used directly, e.g. provisioning services (e.g. wood
resources provided by forests) or sink services (e.g. emissions of pollutants into the environment).
Nevertheless, for the consideration of supporting services, they must be modified, because their use is
indirect and depends on multiple non-linear causes. Such modifications are a step towards the
improvement suggested by Carpentier (1994) mentioned in Section 3.1.

¥ Mé€,007 = Million Euros to be spent in 2015 but expressed in prices of the year 2007.
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The supporting service of fish nurseries is destroyed each year (V) by economic activities. However,
it is impossible to distinguish the responsibility of each economic sector in nursery destruction. This
depends on multiple factors : hydro-sedimentary dynamics, harbour expansion, the construction of
dykes for water transport, the construction of the Normandy Bridge in the 1990’s, the time lag
between both constructions and their effect on hydro-sedimentary dynamics, etc (Cuvilliez et al.,
2009). This indeterminacy problem is partly dealt with by using an average value for N based on past
trends, making the assumption that they will continue for the next 11 years. In order to take into
account recent sedimentary evolutions, the very unlikely trends have been eliminated, based on advice
from experts in the Seine hydro-sedimentary dynamics.

The impact of nursery annual losses (V) on the total nursery natural stock (e") is calculated by eq. 9
in which ¥ includes natural and human-induced evolutions of nursery areas.

etn = eto +(Zm hN - TN) X (tn - t())l eq 9

where h]’-" , the surface of nursery annually restored by sector j, is determined by the surface area of
nursery to be restored (s). This is fixed by stakeholders for the purpose of scenario building inside a
participative process. The allocation of s across sectors is prorated to 6; and is set by stakeholders for
cost allocation as in eq. 8.

3.4. Modelling of the ecological system:

In the environmental issue selected in this paper, the interactions occurring inside the ecological
systems between two environmental assets concern nursery areas (eV) and the stock of sole species
(eSastern)- €Bastern 1S Calculated in tonnes by the following equations (based on data from ICES,
2007 ; and Rochette et al., 2010):

(eign)Eastern _ (ego)Eastern(l n a) ' eq. 10
a=0142 [At" A‘“] , eq. 11
s\Eastern . . i . i . ..
where (eto) is given by ICES (2007); t, is the reference year 2007; a is the variation rate of

sole juveniles in the Eastern channel due to the modification in nursery surface areas; 0.142 is the
contribution of sole juveniles (age 0, i.e. < 1 year) in the Seine estuary to the whole of the Eastern
channel stock in 2004; A, and A are the abundance of sole juveniles < 1 year (in number of
individual fish) in the Seine estuary in the year 2004 (the reference year) and 2015 (the horizon year)
respectively (Table 3). Both A, and A, are calculated by multiplying the juvenile density index at
age 0 from Table 3 by the nursery surface area at the reference year t, (et from Table 3) and the
horizon year 2015 (et from eq. 9).

)Eastern

Finally, the sole stock (e is down-scaled from the area of the Eastern channel to the Seine

estuary to estimate (efn)seme. This is calculated by the following equation:

(es )Seine — (egn)Eastern _ 0 858( tO)Easte‘rn’ eq 12

tn

where 0.858 is the fraction of the total stock of sole in the Eastern channel which is not supplied by the
Seine estuary — a calculation based on data from Rochette et al. (2010) and ICES (2007).

The impact of the stock of sole on captures by the fishing sector for the horizon time t, is calculated by
multiplying eq. 10 with the capture rate in Haute-Normandie (C;) given by ICES (2007). This gives
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the total catch of sole consumed by the j economic sectors and the p categories of final demand
P ).

Table 1. Green supply table used in the ecological-economic 1-O model.

Economic sectors

(=1,..,m) Ecosystem Total
Economic commodities (M€) \'
(i=1,....,n) vy 4
Total (M€) 9g; a1 di
Ecological Nursery (km?) hy! (e'V)seine YT b + (eM)Sene
commodities Sole (1) h]-S =) (e'S)Seine ) hjs + (e'5)Seine

Table 2. Green use table used in the ecological-economic 1-O model.

Economic sectors | Finaldemand || g coyciom - | ot
Economic commodities (M€) U F
(i=1,...,n) Uij fix a
Imports (M€) Z;n=+1p m;
Priinary inputs (M€) Y sy
(z=1,...,t) Vi J J
Total (M€) 9 2781(9;) + Ty (i)
Ecological Nursery (ka) rN (eN)Seine rN 4 (eN)Seine
commodities Sole (t) (e5)Seine S 1S (e5)Seine

4. Data

Economic data were acquired from the national Supply-Use I-O tables published by Eurostat (2009).
First of all, the national matrices were updated from 2005 to 2007. Secondly, they were regionalised to
the scale of the French region of Haute-Normandie, based on techniques developed inter alia in
McDonald (2005) and discussed in Riddington et al. (2006). The conventional methods were
completed with data from the MEEDDAT (2009) on interregional flows of goods between the French
regions. The SLQ technique was applied for the interregional flows of services (Miller and Blair,
2009).

Data on juveniles of Solea solea sp. (common sole) per km? (Table 3) and data on the evolution of
nursery areas in the Seine estuary from 1834 to 2004 were calculated from historical maps (Rochette
et al., 2010). The impact of variation in nursery areas on the stock of sole and on captures by the
fishing sector is based partly on these data and partly on data from ICES (2007) on the sole stock in
the Eastern channel. Some data do exist for other ecosystem services related to nursery areas.
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Table 3. Abundance of sole juveniles at age 0 (< 1 year) located in nursery areas in the Seine estuary in
2004 (aggregated into 2 bathymetry categories). Source: the values of the table are the estimations of the
habitat suitability model developed by Rochette et al. (2010).

A
Bathymetry Sediments Nursery , Juvenilg deﬁ_sity indexzat age 0 Juvenile ab_u_rqodance index
(m) surface area (km°®) (individuals/km®) (individuals)
a b c d column c x d
<-3[;8[ Gravels 6.40 31.06 198.78
[8;20] Gravels 2.70 4.42 11.95
<-3[;8[ Sand 108.24 50.62 5478.44
[8;20] Sand 34.33 7.31 251.02
<-3[;8[ Silt 41.66 68.82 2866.89
[8;20] Silt 3.06 11.41 34.96
Total 196.38 (ﬁ;gﬁ) 8842.03

5. Policy scenario

Between 1834 and 2004, dyke construction and harbour expansion modified the internal part of the
Seine estuary. The modifications transformed 33% of the estuary’s potential nursery area into land
area (Rochette et al., 2010). The prevailing nursery losses are in the sand sediment areas. The area of
shallow sandy nurseries™ decreased by 147.5 km? From that observation we built three scenarios that
we have simulated in the model: a “business as usual” scenario (BAU); a scenario of nursery
restoration with costs borne by harbours; and another one with cost sharing. In all scenarios, the stock
of sole in the Seine estuary and the economic results of the fishing sector depend on the variations in
nursery areas (rV).

5.1. BAU scenario:

In the BAU scenario, no restoration is undertaken in nursery areas. The natural and human-induced
losses in nursery areas (rV) are estimated for 2015, based on the extrapolation of habitat destruction
estimated by Rochette et al. (2010). From these data, an average of three past trends in hydro-
sedimentary dynamics in the nurseries of the Seine estuary was calculated: the trend from 1978-2004,
from 1834-2004 and a status quo trend in which we consider that the 2004 situation had reached a
hydro-sedimentary equilibrium. After the elimination of unlikely trends based on advice from experts
in hydro-sedimentary dynamics, the resulting average annual variation rate of nursery areas with high
juvenile density (> 45 individuals/lkm?™ amounts to +0.59 km? in the BAU scenario. This slight
increase in nursery areas is due both to the natural evolution of the Seine estuary and also to a strong
human influence in hydro-morphological and sedimentary dynamics. This increase mainly concerns
sand nurseries, but hides a decrease in silt nurseries (the most productive ones in terms of sole
juveniles).

Regarding economic trends, the future values for 2015 have been simulated using exogenous forecasts
for the elements of matrix F from OECD (2009) and FPB (2008) given in Table 4. These forecasts
have been used for all commaodities including fishing and construction products. For instance, for
household final consumption, the multiplication factor from the last column (1,076) has been applied
to each of the cells of the use table corresponding to household final consumption (F matrix) in Haute-
Normandie in 2007. That is to say, no distinction has been made between the 35 commodities
consumed by households. They are all assumed to vary in the same rate between 2007 and 2015. In
addition, the variation rate is supposed to be the same for France and for Haute-Normandie. Both

1> We consider only shallow areas (<8m) because sandy nursery areas deeper than 8m show a very low density
of sole juveniles (7 to 8 individuals/km?). However, in the number of 147.5 km? we exclude depths between [3m
and 5m[ because their surface has actually increased between 1834 and 2004.

18 This value corresponds to the average density in the Seine estuary (Table 3).
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simplifying assumptions are necessary given the lack of forecast data detailed at commodity levels and
regional scales.

Table 4. Annual growth rate forecasts for final demand components and imports in France over the 2008-
2015 period.

Percentage of variation compared to past year (%) Total variation on 2008-2015
(Factor to multiply to 2007

Years 2008 2009 2010 2011 2012 2013 2014 2015 values)**
Household final consumption 1.0 06 03 15 12 10 09 o038 1.076
Government final consumption 11 15 1.3 08 08 07 07 06 1.077
Gross Fix Capital Formation 04 -68 -03 31 21 20 19 19 1.039
Exportations of goods and services* -06 -11.0 47 64 75 78 78 75 1.323
Importations of goods and services* 0.6 -100 29 63 48 38 34 31 1.148

Sources: predictions from OECD (2009) for France on the period 2008-2011 and from FPB (2008) for the Euro zone — 12
member states — on the period 2012-2015).

* The percentage of variation relates to international imports and exports, not interregional ones.

** The multiplication factors in last column are calculated as follows: (1+azq08) X (1+82000) X (1+82010) X ... X (1+@2015), Where a; is
the percentage of variation in the year i compared to past year (in decimal value).

5.2. Restoration scenario with costs borne by harbours:

With the aim of illustrating the potential of the ecological-economic model developed in this paper, we
suggest an ambitious scenario where half of the shallow (< 8m depth) sandy nursery losses would be
restored over the period 2004-2015, i.e. 670.36 ha per year for an annual cost of M€yy7 185.94. The
resulting average annual rate of variation in high density nursery areas amounts to +5.23 km?. This last
figure includes increases in nursery areas through restoration as well as natural and human-induced
variation in non-restored areas. In this scenario, the restoration cost is taken charge of entirely by the
harbour sector (j = 28). This cost allocation rule is integrated into the model by setting 8,5 to unity and
all other 6; to zero in eq. 8.

Regarding economic trends, the future values for 2015 have been simulated using the same forecasts
as in the BAU scenario except for fishing and construction products. Their value is endogenised by the
model and calculated as in eg. 6 and eq. 7. The value of intermediate inputs, U, for fish products is
also endogenised. Regarding construction products, the endogenisation concerns only the gross fixed
capital formation. The seven other components of the final demand F are given by the external
forecasts mentioned above in Table 4 (except the interregional exports per commodity, which are
estimated prorated to the 2007-2015 variation of the sum of the total intermediate demand; the final
demand by households, NGO and government; and the gross fixed capital formation).

5.3. Restoration scenario with cost sharing:

This restoration scenario is identical to the previous one except that restoration costs are shared
between harbours and all other sectors directly concerned by maritime transport. In order to illustrate
the potential of the model, we arbitrarily set a share of the restoration cost per company prorated to the
annual amount of commodities (in tonnes) transported on water by each sector. Maritime transport is
indirectly responsible for the destruction of fish nursery areas (caused by the fairway'’ and dykes
required). Harbours do not transport commodities, but can take on responsibility for the companies
which do transport them in Haute-Normandie, yet are located outside the region. Harbours can modify
the charges of their services provided to those companies, although this has not been considered in our
model. The allocation of restoration costs is taken into consideration inside 6; in eq. 8.

7 Fairway: navigable channel built in the Seine river mouth.
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6. Results and discussion

The results from both restoration scenarios are compared with the BAU scenario at the horizon time,
2015. All values are expressed in base 100, i.e. the values from the BAU scenario set to 100. When
only one restoration scenario is shown, this is because results are equal in both restoration scenarios.
On all graphs, the vertical black bars on the histograms have been calculated from a sensitivity
analysis we carried out. For that purpose, we made the model parameter values vary at random 500
times inside minimum and maximum margins selected from observed data’®. This allows us to take
into account the relative uncertainty concerning the value adopted by the model parameters at the
horizon time of 2015. This technique addresses the kind of uncertainty named “spread” by Funtowicz
and Ravetz (1994) which relates to degree of precision, what experimentalists call “random error” (in
our case, caused by inherent complex and chaotic ecosystem dynamics).

We also addressed a second kind of uncertainty underlined by the two authors. It relates to the degree
of accuracy or what experimentalists call “systematic error” ”, which in our case, is caused by the
architecture of the model (static technical coefficients and linear relationships mainly). We calculated
the systematic error from the ex post analysis of past projections (Lutz and Sanderson, 2001). This
consisted in running the model using final demand values® for past years (from 1999 to 2006) and
comparing the results given by the model with observed values. The minimum and maximum values
have been selected and aggregated to those obtained with the 500 random values. The result has been
used as margins for the range showed by the error bars on the graphs in Section 6.

6.1. Environmental impacts of nursery restoration scenarios:

Figure 1 shows that both restoration scenarios contributed towards estuarine nursery areas with high
juvenile sole density in 2015 by 43.1%, compared to a situation with no restoration. Although this
percentage is the most probable one on the basis of available data and knowledge, it is highly
uncertain due to complexity and a lack of data. However, the sensitivity analysis shows that
restoration scenarios might result in a lower increase (+42.6%) or even in a much greater one
(+66.5%) depending on indeterminate natural and human-induced evolution of non-restored areas.
After inserting the value for nursery areas in 2015 into eq. 10 and eq. 11, the amount of sole biomass
provided by the Haute-Normandie to the Eastern channel stock exceeds the BAU scenario by 44.2%
(within the range of uncertainty: 35.9 — 69.9 %).

'8 |dealistically, a frequency distribution should have been calculated in order to observe the form of the
distribution and then decide whether the maximum and the minimum make sense. However, this could not be
done because the observed data on which they are based are very scarce. For instance, for one of the parameters
that we made vary at random 500 times, the annual rate of growth of the surface of nursery areas, there is only
five observed values on which we can calculate a maximum and a minimum annual growth rate (1834, 1910,
1978, 1995, 2004). This is not enough data to establish a distribution curve of frequencies.

¥ Household, NGO and government final consumption, exportations, change in valuables and in inventories,
gross fix capital formation
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Figure 1. Environmental impacts of nursery restoration scenarios (2007-2015).
6.2. Macro-economic impacts of nursery restoration scenarios:

Regarding the three macro-economic indicators mentioned below, both restoration scenarios do not
differ greatly from the BAU scenario as shown in Figure 2: +0.2% for the total industrial output, and
-0.2% for the GDP as well as for the total gross operating surplus (i.e. benefits made by economic
sectors). There is also a loss of -0.2% in the total compensation of employees (not shown on the
graph). This means that without reductions in individual wages and salaries, the number of jobs in
2015 will be 0.2% lower in both restoration scenarios than in a situation without restoration (BAU).
These slightly negative macro-economic impacts are due to the assumption that to reduce the benefit
losses caused by nursery restoration, companies would lower wages and salaries (compensation of
employees) by half the restoration costs — the other half being paid by a reduction in benefits. This
results in a decrease of household consumption, which in turn slows down production, reduces GDP
and in the end, the total gross operating surplus.

However, our results should rather be considered as lower bounds than as complete impact values,
because all the costs have been taken into account but not all the ecosystem services generated by
nursery restoration. Nevertheless, it would be possible to use the model developed to assess some
other ecosystem services provided by nurseries, if appropriate data and knowledge were generated by
natural scientists. This concerns i) the provisioning service of six commercial fish other than Solea
solea (common sole): Dicentrarchus labrax, Platichthys flesus, Pleuronectes platessa, Trisopterus
luscus, Trisopterus minutus, and Merlangius merlangus®; ii) the life support service provided to these
six species; iii) the regulating service of flood control; iv) the cultural services of recreational fishing
and v) the regulating services of natural contaminant buffering. As long as data and knowledge are not
available, results on interdependencies between these five ecosystem services and the economic
system remain largely uncertain. Bio-physical modelling or comparisons between the Seine estuary
and an unpolluted reference site as carried out in Rochette et al. (2010) are approaches that might
reduce the uncertainty. However, as long as new data and knowledge are not available, this is typically
the kind of issue for which a final decision relies more on individual judgement and common sense
than on scientific evidence. As explained in Sections 1 and 3.1, stakeholder participation is an
interesting approach to integrate individual judgment and common sense to decision-making in a
transparent manner.

20 Bass, flounder, plaice, pouting, poor cod, and whiting.
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Figure 2. Macro-economic impacts of nursery restoration scenarios (2007-2015).

6.3. Trade-offs between sectors in nursery restoration scenarios:

Figure 3 shows that in both nursery restoration scenarios, the gross operating surplus of the fishing
sector is higher than in the BAU scenario: +1.1% and +1.0% respectively. This positive impact is due
to an increase in the stock of sole in the Eastern channel caused by the restoration of nursery areas in
Haute-Normandie. The consequence is an increase in the sales of fish landed in the region’s harbours,
which substitute international imports. The construction sector runs along the same lines: +4.9% in
both restoration scenarios. This rise is generated by the increased demand for special dyke
constructions for nursery restoration. The growth in both, fishing and construction sectors, generates
positive impacts on all other sectors that supply them with intermediate inputs (not shown on the
graph). However, there are also negative impacts. Nursery restoration generates high production costs
for three sectors: harbours, mines and the coke manufacturing, refined petroleum products & nuclear
fuels sector. These high costs reduce their gross operating surplus. A trade-off has therefore occurred
between the maximization target of industrial gross operating surplus and nursery restoration targets.

In the restoration scenario with costs borne by harbours, the gross operating surplus of the harbour
sector reaches 79.2% of the level that would be achieved in the BAU, whereby harbours from Haute-
Normandie might be outcompeted by other harbours from border regions and countries as well as by
train and road transport sectors. This problem is partly solved by the restoration scenario with cost
sharing. In this scenario, the gross operating surplus of harbours reaches, in 2015, 95.2% of the level
that would be achieved in the BAU — a much higher level than in the first restoration scenario — and
shows that financial losses have been considerably reduced for the harbour sector. However, this
sector remains one of the most impacted in the restoration scenario with cost sharing along with the
mining sector (46.8% of the BAU value) and the coke manufacturing, refined petroleum products &
nuclear fuels sector (78.5% of the BAU value). This is a result of the allocation rule of restoration
costs (explained in Section 5.3) which makes the harbour sector pay one of the highest shares: 23% of
the total annual cost. This is similar to the mining sector, whose share equals 40%, and the coke
manufacturing, refined petroleum products & nuclear fuels sector, whose share comes to 19%.
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Figure 3. Sectorial impacts of nursery restoration scenarios in terms of gross operating surplus (2007-
2015).

6.4. Stakeholder participation and the risk of challenging the reliability of an 1-O black-box:

The use of the I-O model within a stakeholder participation process might cause difficulties because it
can be seen as a black-box compared to modelling approaches such as System Dynamics, which is
considered as more transparent. However, there is no guarantee that a system dynamics model will be
more open than any other (Stave, 2002). It is just that promoting openness is generally considered
good practice in system dynamics, that is to say using a model to structure the discussion within
stakeholder participation process. There is no reason to imagine that I-O modelling could not also be
transparent. 1-O modelling is made of a number of equations that is considerably reduced compared to
other economic models (e.g. Computable General Equilibrium models made of hundreds of
equations). For instance, the ecological-economic model developed in this paper is made of a set of 32
equations. As a result, its main principles and equations could be quite easily explained to
stakeholders. If it is properly explained, well documented and built in conjunction with stakeholders
(for the regionalization and the integration of environmental data into the national Supply-Use table),
the 1-O model developed in this paper is simple enough to be understood by stakeholders and to be
used within the participative process.

Nevertheless, it is true that stakeholders might lack the time to enter into detailed explanations on 1-O
principles and equations, leaving it a black-box for most of them. That could be a pretext for some
stakeholder groups to challenge the results given by the model and deny their reliability (read Box 1).
However, the architecture of the model (technical coefficients and linear relationships) has been
validated for its economic part. It shows that most of the error percentages are quite low. It should
make stakeholders more confident about the reliability of the model. The validation process begins
with inserting into the model (in F4i from eq. 1) values of final demand observed in 1999, 2005 and
2006. Then it compares the results given by the model, whose architecture is based on economic data
from the reference year 2007, with observed data for the same three years. This validation process
shows that in terms of total value added, total employment and GDP, the results given by the model
differ from observed values by a percentage error that ranges from -5% to +17%. This is quite a low
range of error given that the technical coefficients are static and linear relationships are assumed
between final demand and output production. At the sector level, errors on sectorial value added range
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between -20% and +30% (tested on 13 sectors; the lack of observed data did not allow us to test the 22
other sectors). Only the motor vehicle sector shows a high error range from +22% to +91%. However,
this error could be corrected by revising the regionalization operation of the national I-O tables carried
out to build the regional model (read Section 4). All these error percentages are included in the error
bars of the graphs shown in Figure 1, 2 and 3 (except for the motor vehicle sector which is not shown
on the graphs).

7. Conclusion

In this paper, we develop an ecological-economic I-O model to estimate the impacts of the restoration
of half of the fish nurseries with high juvenile densities (73.7 km?) that have been largely destroyed
between 1834 and 2004. Our results show that such a measure, applied on the basis of the
precautionary principle advocated in the Marine Strategy Framework Directive (European Parliament
and Council, 2008), can be implemented in the Seine estuary with only a slight decrease in macro-
economic indicators compared to a situation without restoration (BAU scenario). The amount of sole
biomass generated by the restoration exceeds the BAU scenario by 44.2%, while the GDP, the total
gross operating surplus, the total compensation of employees, and the total employment are all below
the BAU by 0.2%. However, these results must be considered as partial. If all costs of nursery
restoration were included in the model, a part of ecosystem services could not be assessed because
appropriate data and knowledge do not exist yet. Only two ecosystem services are evaluated by the
model. The first is life support for juvenile sole, an overfished species whose population is at risk in
the Eastern channel (ICES, 2008). The second is the provisioning service of sole for human
consumption, which is an important service provided to the economy, given the high commercial
value of sole. If, without considering all the benefits from ecosystem services, our results show little
negative macro-economic impact, extending the assessment to the five other ecosystem services
mentioned in Section 6.2 would probably demonstrate that nursery restoration has positive macro-
economic impacts. The model is operational and ready for extension to these other services as soon as
appropriate data becomes available.

The results also show that a vast nursery restoration programme generates significant economic
impacts on the sector level rather than on the macro-economic one. This suggests that the restoration
costs can be seen more as a problem of cost allocation than as a problem per se. In this perspective, the
model helps to identify the sectors which would be the most vulnerable if the “Polluter Pays Principle”
were applied, such as recommended in the Marine Strategy Framework Directive. This concerns
harbours, the mining sector and the sector of coke manufacturing, refined petroleum products &
nuclear fuels sector (Section 6.3). Identifying vulnerable sectors might help decision makers to adapt
this principle and change the cost allocation rules, if they want to avoid a complete collapse of some
economic sectors. For instance, indirect polluters such as the tertiary sector and final consumers
(households) could participate in restoration costs, since both benefit from commodities transported on
water.

Moreover, this paper shows possibilities to improve the holistic properties of I1-O modelling, one of the
two basic principles of Post-Normal Science and ICZM that is tested in this paper. This is achieved by
extending the amount of categories of ecosystem services considered. Usually, 1-O analyses only
address the problem of sink (accumulation of pollutants emitted into the ecosystem) and provisioning
services (provision of natural resources for human consumption). In this paper, we extend I-O
modelling to supporting services (estuarine nurseries as a habitat for fish juveniles). Such extension is
very important because supporting services are the most vital category of ecosystem services, since all
other ecosystem services depend on them (Millennium Ecosystem Assessment, 2005; de Groot et al.,
2002). Besides extending the number of ecosystem service categories, holistic properties are also
ensured by the use of multiple indicators and units in our 1-O model. This fulfils the recommendation
from Post-Normal Science advocating the use of a diverse panel of indicators to capture the
complexity of ecosystems and ensure holistic properties (Giampietro et al., 2006). Along with the use
of recent developments in biology and hydro-sedimentology, this makes it possible to consider
interdependencies between ecosystem services in 1-O modelling, as recommended by Carpentier

55



(1994) (Section 3.1). This also encounters the definition of “holistic” from Gallopin et al. (2001)
(Section 1).

If the advantage of holistic properties is a better understanding of the inherent complexity of
ecosystems and to enlarge the amount of ecosystem service categories considered, the disadvantage is
that great uncertainty is introduced into scientific analyses (Section 3.1). As recommended by Post-
Normal Science and ICZM, this uncertainty should be managed. To fulfil this recommendation, we
apply the following strategy. Part of the uncertainty — the degree of precision — is handled through a
sensitive analysis showing the range of values within which our results may vary, due to the relative
indeterminacy on the model parameters (Section 6). This concerns the short to medium term
uncertainty as to the capacity of estuarine nurseries to shelter sole juveniles (depending on sediment
and water contamination — sink service), the nursery surface area that will remain (life support
service), and the marine fish stock in the Eastern channel for human consumption (provisioning
service). Another part of uncertainty — the degree of accuracy — is handled through the validation of
the economic results given by the model based on economic data observed in the past. The
discrepancy between observed data and the results given by the model is used as a measure of the
uncertainty due to the architecture of the model. Another part of the uncertainty cannot be analysed
through sensitivity analysis because it relates to parameters and variables that could not be inserted
into the model. This problem concerns the five ecosystem services mentioned in Section 6.2 for which
appropriate data do not yet exist. As a result, uncertainty remains on the interdependencies between
these five ecosystem services and the economic system. Until data and knowledge are produced, this is
typically the kind of issue for which final decision relies more on individual judgment and common
sense than on scientific evidence. This shows the need for transparent inclusion of divergent public
perspectives and value judgment in decision-making processes via stakeholder participation
techniques (Giampietro et al., 2006; Stirling, 2006).
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PARTIE I - REPRESENTATIONS DES SERVICES ECOSYSTEMIQUES
EN ANALYSE ECONOMIQUE : DE LEUR VALEUR MONETAIRE A LEUR
NATURE PHYSIQUE
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L. DEFINITION ET CATEGORISATION DES SERVICES
ECOSYSTEMIQUES : UNE ETAPE NECESSAIRE A
L’EVALUATION

Préalablement a la mise en ceuvre d’une méthode d’analyse économique de I'environnement, il est
important de définir précisément ce qu’englobe le concept de service écosystémique. Sans cette
étape préalable, il est difficile de mettre clairement en évidence les aspects du milieu naturel omis.
Or de telles omissions sont inévitables dans une analyse économique, que ce soit pour des raisons
techniques (la méthode utilisée ne permet pas de prendre en compte certains types de données),
d’incertitude (la thématique environnementale est trop complexe ou pas assez connue) ou de
moyens (manque de temps et d’argent). Or c’est a la lumiére de ces omissions que les résultats d’une
analyse peuvent étre interprétés. En effet, I'analyse ex ante d’'une mesure politique pourrait conclure
a une amélioration économique du point de vue d’un service écosystémique et ne pas voir que
parallelement, une dégradation se produit dans la fourniture d’autres services écosystémiques
importants. S’ils sont omis dans I’analyse et que cela n’est pas mis en évidence, le risque est grand de
passer a coté et que des décisions erronées soient prises.

Pour déterminer ce qui est omis et ce qui est inclus dans I'analyse, il est utile de classer les services
écosystémiques en catégories. Mais pour déterminer les éléments a placer dans ces catégories, il est
nécessaire dans un premier stade de définir précisément le concept de service écosystémique. C'est
ce a quoi nous nous attachons ci-dessous.

I.1. Définitions pour une meilleure catégorisation

a) Cinq définitions

Fischer et al. (2009) répertorient quatre définitions du concept de service écosystémique. Les trois
premiéres sont les plus citées dans la littérature, la derniére est plus récente. Sont considérés comme
service écosystémique:

1. Les bénéfices tirés des écosystémes qui profitent aux personnes (Millennium Ecosystem
Assessment, 2005).

2. Les bénéfices tirés des fonctions écosystémiques qui profitent aux populations humaines de
maniére directe ou indirecte (Costanza et al., 1997).

3. Les conditions et processus au travers desquels les écosystémes naturels, et les espéces qui
les composent, rendent la vie humaine possible et permettent son épanouissement (Daily,
1997).

4. Les composantes écologiques utilisées directement pour produire du bien-étre humain (Boyd
et Banzhaf, 2007).
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Ces définitions montrent que bien qu’il semble y avoir une entente sur I'idée générale de ce que
devrait englober le concept de service écosystémique, des différences importantes peuvent étre
identifiées dans I'usage précis des termes.

La premiere définition du Millennium Ecosystem Assessment (2005) est relativement globale. Un
élément y est cependant central, pour avoir un service écosystémique, il faut qu’un bénéfice soit tiré
de I'écosysteme et qu’il profite a 'homme. Toutes les définitions s’accordent la-dessus. Le terme
« bénéfice » utilisé dans cette définition couvre tout bien (matiere tangible comme les fruits, le
charbon, les poissons, etc.) ou un service (usage immatériel dont on peut jouir comme une activité
récréative dans une forét). Le terme « écosysteme » est quant a lui, une notion vaste. De quelle
composante de I'écosystéme parle-t-on ? La seconde définition, celle de Costanza et al. (1997),
apporte une précision a ce sujet. Il faut que ce bénéfice soit tiré d’'une fonction écosystémique. Jean-
Louis Weber explicite ce que sont ces fonctions écosystémiques a la Figure 4. Il y présente les
structures de I’environnement (ex. : sols, foréts) et les processus écologiques qui s’y produisent (ex. :
structuration du sol forestier par les racines des arbres) comme des pourvoyeurs de fonctions
écosystémiques (ex. : lent passage de I'eau au travers du sol forestier). Ces fonctions produisent a
leur tour des services comme par exemple la protection contre les inondations grace a la rétention
des flux hydriques dans les capillaires des sols forestiers bien structurés. Ceux-ci ceuvrent alors
comme une sorte d’éponge ou de réservoir tampon lors d’événements pluvieux intenses. Pour Jean-
Louis Weber, ces services deviennent des bénéfices quand I'homme leur attribue une valeur
monétaire (ex. : volonté de protéger les foréts pour bénéficier du service de protection contre les
inondations).

La troisieme définition de Daily (1997) va dans le méme sens que la deuxiéme si ce n’est qu’il utilise
le terme « processus » (process en anglais) a la place du mot « fonction » (function en anglais). Cette
série de termes peut confondre le lecteur (fonction, service, structure, bénéfice, processus, etc.).
D’autant plus gu’ils sont parfois utilisés comme synonymes selon les auteurs. Le Tableau 1 explicite
I'usage équivalent de ces différents termes dans la littérature.

Au contraire des trois premiéres définitions, la quatrieme définition de Boyd et Banzhaf (2007) inclut
les structures de I’environnement dans la notion de service écosytémique. Dans leur définition, les
services écosystémiques ne sont pas les bénéfices tirés des écosystémes par ’homme mais plutét les
composantes écologiques directement consommeées (le bois de construction tiré d’une forét) ou
dont les individus jouissent de I'usage (une forét et I'espace récréatif qu’elle offre). Pour Boyd et
Banzhaf, ces composantes écologiques incluent la structure de I'écosysteme (forét), ce qui signifie
que les processus et fonctions que I'on ne consomme pas ou dont on ne jouit pas directement ne
sont pas des services écosystémiques. C’'est pourquoi Fischer et al. (2009) adaptent cette quatriéme
définition pour apporter une cinquiéme définition :

5. Est considéré comme un service écosystémique les composantes des écosystemes utilisées
activement ou passivement pour produire du bien-étre humain.

Les auteurs insistent sur les éléments essentiels de cette cinquieme définition. Premiérement, les
services doivent étre des phénomenes écologiques. Deuxiemement, a la différence de Boyd et
Banzhaf (2007), ils ne doivent pas nécessairement faire I'objet d’un usage direct, les usages indirects
sont également inclus comme le suggéraient déja Costanza et al. en 1997. Troisiemement, le terme
« composantes » implique, chez Fisher et al., que la notion de service écosystémique inclut
I’organisation et la structure des écosystémes ainsi que les processus alors que ce terme utilisé chez
Boyd et Banzhaf (2007) n’envisageait les services écosystémiques que comme les résultantes finales
des processus et structures de I'écosystéme directement consommables/utilisables (Fischer et al.,
20009).
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Malgré ces différences entre les cing définitions susmentionnées, une constante persiste toujours :
les fonctions ou les processus écologiques ne deviennent un service écosystémique que s’il y des
étres humains qui en bénéficient (directement ou in directement).

Tableau 1. Equivalence des termes utilisés dans la littérature sur les
services écosystémiques

Organization Operation Outcome
Stock Flows Services
Structure Function(ing) Goods
Infrastructure Services Benefits
Pattern Process

Capital Income

Source : Fisher et al. (2009).

Note: Le terme Organization représente la composante physique des écosystemes
(sol, arbre, eau, etc.); le terme Operation (fonctionnement) représente les
processus qui se déroulent dans les écosystemes (chaine de causalité qui met en
action des matériaux ou de I'énergie et finit par aboutir a un résultat identifiable —
ex. : ruissellement de I’eau sur le sol avec pour résultat final possible I'érosion des
sols) ; et le terme Outcome (résultat final) couvre le lien entre les processus et
leurs résultats finaux qui procurent du bien-étre humain.

~ Colts de maintenance .
et de restauration e

Valeurs economigues
et sociales (parfois des
“_ valeurs marchandes) ~

Processus ou
structure biologique
(p.ex. habitat forestier

ou productivité
. Fonction
primaire nette)
(p.ex. lent passage de Service
I'eau ou biomasse) (p.ex. protection L
. Bénéfice (valeur)
alimentaire ou
. (ex.: volonté de payer
Lt produits & récolter)
Faire le lien avec les pressions pour la protection des
via.une action politique? foréts, pour davantage
T de foréts, ou encore
pour des produits
Pressions forestiers)
Produits intermédiaires Produits finis

Figure 4. Lien entre I'organisation des écosystémes, leur fonctionnement et la production
des services par les écosystémes.

Source : présentation par Jean-Louis Weber lors du séminaire « Global Loss of Biological Diversity, 5-6
mars 2008, Bruxelles (European Communities, 2008).

b) Les notions de structure, processus et bénéfice dans la définition de « service
écosystémique »

Avant de passer a I'étape de catégorisation ci-dessous, il est important de définir précisément les
notions de structure, processus, service et bénéfice qui interviennent dans la définition des services
écosystémiques de Fisher et al. (2009).

La structure de I'écosysteéme constitue le support physique naturel a la surface ou au sein duquel se
produisent les processus écologiques. La structure est considérée comme un service écosystémique
par Fisher et al. dans le sens ou elle fournit la plateforme sur laquelle les processus écologiques
peuvent avoir lieu. Il est certain qu’une configuration minimum de structure et de processus est
nécessaire pour assurer la fourniture de services écoystémiques. Turner (1999) estime que cette
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structure et ces processus possedent une valeur et constituent un service écosystémique en soi (qu’il
appelle service d’ « infrastructure ») puisque leur existence et leur maintien dans le temps sont
nécessaires pour assurer la fourniture des autres services écosystémiques. C'est également l'idée
développée dans le Millennium Ecosystem Assessment (2005) ou les services d’ « infrastructure »
constituent une catégorie de services écosystémiques a part entiere et sont dénommés « services
d’auto-entretien ». Cependant, une incertitude élevée perdure concernant ce type de service
puisqu’il est encore difficile aujourd’hui de chiffrer avec fiabilité la quantité minimum de services
d’infrastructure nécessaire pour que la fourniture des autres services écosystémiques soit assurée
(Turner et al., 1998; Kremen, 2005).

Le terme processus englobe toute chaine de causalité ou phénomene qui, en utilisant des ressources
(matiere et/ou énergie), aboutit a un résultat identifiable — par exemple le ruissellement de I'eau sur
le sol avec pour résultat final possible I’érosion des sols. C'est I'existence de ce résultat qui permet de
définir le processus écologique comme un service écosystémique. Par exemple, le cycle naturel de
I'azote (Encadré 2) est un processus écologique qui, s’il nest pas perturbé par les activités
anthropiques, peut donner comme résultat une eau de surface propre a la consommation humaine
(eau potable) et aux activités récréatives (eau de baignade). Le cycle de I'azote est donc un processus
utilisé comme service par les étres humains, bien qu’indirectement, puisqu’il sert a leur assurer un
approvisionnement en eau potable et de baignade. L'approvisionnement en eau potable et de
baignade est également un service écosystémique a part entieére mais a usage direct. Ce service est le
résultat d’'une multitude de services indirects : les processus écologiques du cycle de I'azote, du cycle
du phosphate, du cycle de I'eau (précipitations), de l'interaction entre le couvert végétal et le
ruissellement de I'eau (Encadré 2), de l'interaction entre le couvert végétal et la pluviosité (dans
certaines régions, I'évapotranspiration des arbres contribue a I’'humidité atmosphérique a la base des
précipitations), etc.

En ce qui concerne la notion de structure, les processus susmentionnés impliquent tous I'entrée en
jeu d’un support physique. C'est précisément ce support physique qui fait office de structure
permettant au processus écologique de se produire. Par exemple, dans le cycle de l'azote, le sol
constitue une structure sur laquelle I'eau peut ruisseler et servir de vecteur de transport pour les
molécules d’azote. Les arbres des ripisylves constituent un autre type de structure qui améliore la
structure du sol de maniére a retenir I'eau de ruissellement et les polluants qu’elle contient. La
définition de Fischer et al. (2009) établit que ces structures constituent un service écosystémique a
part entiere autant que les processus qui se développent en leur sein. La catégorisation des services
écosystémiques présentée ci-dessous utilise la combinaison « structure + processus » pour définir la
catégorie a laquelle appartient une ressource. C'est ainsi qu’'une méme forét pourra étre classée
dans deux catégories de services écosystémiques différentes si elle abrite a la fois deux processus
écologiques en son sein qui fournissent chacun un résultat différent. Par exemple, I'exploitation
d’une forét peut a la fois participer au processus d’approvisionnement en ressources en bois et au
processus de régulation des flux hydriques en favorisant la pénétration de I'eau dans le sol (ce qui
diminue les risques d’inondations).

Il reste encore la notion de bénéfice a définir. Boyd et Banzhaf (2007) sont les premiers a introduire
une distinction entre services et bénéfices. C'est en se basant sur eux que Fisher et al. sont amenés
également a effectuer cette distinction. Il n’est généralement pas possible de tirer un bénéfice d’un
service écosystémique seul. Le plus souvent il faut pour cela une conjonction de plusieurs inputs:
services écosystémiques, capital humain (savoir-faire), capital technique (équipements,
infrastructures techniques), etc. C'est ainsi que le bénéfice peut se définir comme le point de
rencontre entre un élément de I'écosystéme qui affecte directement le bien-étre des gens et un
capital humain ou technique nécessaire pour réaliser cette augmentation de bien-étre.
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Par exemple, nous avons vu ci-dessus que le processus du cycle de l|'azote permettait
I’'approvisionnement en eau propre pour la consommation d’eau potable. Si I'on suit la définition de
Ficher et al. (2009), I'approvisionnement en eau propre est ici un service écosystémique et sa
consommation comme eau potable représente un bénéfice tiré du service écosystémique. Pour tirer
profit de ce bénéfice, des infrastructures d’extraction d’eau sont nécessaires. Les auteurs donnent un
exemple analogue avec la pollinisation. lls donnent I'exemple de I'amandier : celui-ci est pollinisé par
les insectes. Le processus de pollinisation est un service écosystémique indirectement utilisé par
I’'hnomme et le bénéfice en est la consommation d’amandes, rendue possible grace au savoir-faire des
agriculteurs et aux machines agricoles.

Notons toutefois que cette distinction entre services et bénéfices n’est pas universelle. Elle a
cependant un sens pour les techniques d’évaluation monétaire des externalités environnementales,
notamment utilisées en analyse colt-bénéfice (techniques des préférences déclarées, des
préférences révélées, des colits de remplacement, etc. — développées plus bas).
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Encadré 2. Exemple de processus écologique : le cycle de I’azote.

La matiere organique des sols agricoles (fumier, lisier, résidus de cultures précédentes) et les résidus d’engrais
chimiques se décomposent en matiéres azotées absorbables par les plantes. La partie non absorbée ruisselle a la
surface des sols et percole dans le sous-sol. Une partie est fixée, en chemin, sur les particules d’argile du sol, une autre
est absorbée par des végétaux et micro-organismes, une partie s’évapore vers 'atmosphére, etc., pour arriver au final
dans les nappes souterraines et les rivieres. Tout ce cycle de I'azote peut étre modulé par les activités anthropiques. Il
peut s’agir par exemple d’une modification du couvert végétal qui accélere le ruissellement et empéche la fixation sur
les particules d’argile, dans les plantes et les microorganismes. Au final, la quantité d’azote qui arrive dans les eaux de
surface et souterraines peut s’en trouver augmentée avec pour conséquence le développement de bloom algaux qui
consomment tout I'oxygeéne dissout dans I'eau et provoque I'asphyxie de la faune aquatique. Sans compter les risques
pour la santé humaine liés au captage d’eaux souterraines polluées en nitrates (une des formes chimiques possible de
I'azote) et le développement de mousses (parfois toxiques) produites par les algues, ce qui peut rendre difficile les
activités de baignade.

Une des mesures destinées a réduire le ruissellement des polluants vers les rivieres consiste a modifier le couvert
végétal. Des bandes enherbées peuvent étre plantées a I'aval des champs pour éviter le ruissellement des pesticides et
résidus d’engrais. Cette pratique s’applique également aux berges des rivieres. On y installe des bandes enherbées ou
des ripisylves (bande d’arbres de quelques meétres de large) qui favorisent une meilleure structure du sol. L'eau
concentrée en polluants en provenance de tout le bassin versant pénetre mieux dans la terre, ce qui réduit le
ruissellement vers la riviere et favorise la fixation des polluants sur les particules de sol ainsi que par les
microorganismes.

Toutefois, 'azote ne doit pas étre considéré intrinsequement comme un polluant. C'est son niveau de concentration
dans le milieu naturel et sa forme chimique qui déterminent s’il pollue ou non. En quantité adéquate, c’est un élément
essentiel a la vie des plantes, tant au niveau de cultures que des plantes aquatiques et des algues. Ces derniéres étant
elles-mémes des éléments essentiels de la constitution des habitats et de la nourriture de la faune aquatique. C'est la
raison pour laquelle le cycle de I'azote ne doit pas étre perturbé afin qu’il y en ait suffisamment dans les compartiments
terrestres et aquatiques mais sans exces.

Cycle de I'azote

ATMOSPHERE
: / . AZOTE GAZEUX
RS
E FIXATION
ATMOSPHERIQUE
FIXATION DECHETS
INDUSTRIELLE DECOMPOSITION
{ FIXATION DE CADAVRES
INDUSTRIE s
A DES ENGRAIS /{Yl): ’Z}‘« PAR LES PLANTES ANIMAUX
- VOLCANS ‘ »"ﬁw PROTEINES DENITRIFICATION
A\. / | LEGUMINEUSES ... e BACTERIES
- - BACTERIES REDUCTION DENITRIFIANTES
FIXATRICES DES NITRATES
D'AZOTE

Sol ENGRAIS A
NH,
ION AMMONIUM
NITRATES NOj
EAUX DE RUISSELLEMENT —3|  MER

Source : Beauchamp (2003).
Notes : N : symbole chimique de I'atome d’azote ; NH4" : azote combiné & de I'hydrogéne pour former
un ion ammonium ; NO3™ : azote combiné a de I'oxygeéne pour former du nitrate.
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I.2. Catégorisation pour une meilleure évaluation

a) Les quatre catégories de services écosystémiques du Millennium Ecosystem Assessment

La catégorisation la plus courante des services écosystémiques est celle du Millennium Ecosystem
Assessment (MA) déja préfigurée par de Groot et al. (2002). Elle compte quatre catégories (MA,
2005) :

- Le service d’approvisionnement en ressources: il s’agit de la fourniture de produits obtenus de
I’écosystéme comme la nourriture, I'eau, le bois, les fibres, etc.

- Les services de régulation : il s’agit des bénéfices tirés de la modulation dans un sens favorable a
I'homme des processus écologiques comme le climat, les inondations, la qualité de I'eau,
I’assimilation des polluants par le milieu naturel, etc. L'écosysteme est a la fois générateur et
bénéficiaire de ces processus de régulation.

- Les services culturels : ce sont les bénéfices non monétaires tirés de I'écosysteme au travers de
I’enrichissement spirituel (ex.: hindouisme, peuples autochtones d’Australie, de Nouvelle-
Zélande et d’Amérique), d’activités récréatives et éducatives, de I'esthétique du paysage, etc.

- Les services d’auto-entretien: cela couvre les fonctions de base de I'écosysteme qui
entretiennent sa fonctionnalité (Bielsa et al., 2009). Cette catégorie englobe tous les services
nécessaires a la production des autres services écosystémiques. Il s’agit par exemple de Ia
formation des sols, la photosynthese, le cycle des nutriments, etc. Les services d’auto-entretien
different des trois autres étant donné que leur impact sur les individus est souvent indirect ou se
produit sur de trés longues échelles de temps alors que les autres services écosystémiques ont
un impact relativement direct et a plus court terme. Certains services comme la régulation de
I’érosion peuvent étre classés dans les deux catégories a la fois, auto-entretien et régulation,
selon que I'on considere leur effet a court ou a long terme et I'immédiateté de leur impact sur
les hommes.

Cette catégorisation est illustrée a la Figure 5. Elle reprend les services fournis par le milieu naturel
donnant lieu a des bénéfices qui profitent a 'homme, ce qui correspond bien aux définitions du
concept de services écosystémiques données plus haut. En outre, cette catégorisation laisse place au
concept de service indirect car comme l'illustre la Figure, les services d’auto-entretien regroupent
I’ensemble des structures et des processus de I'écosysteme qui assurent I'existence des services qui
profitent directement a I’homme. Par exemple, sans formation naturelle des sols (service d’auto-
entretien), il est impossible de cultiver et de fournir les populations humaines en nourriture (service
d’approvisionnement en ressources).
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AUTO-ENTRETIEN

- Cycle des nutriments: la
circulation de nutriments
tels que l'azote est
essentielle a la vie

- Formation des sols:
fertilité des sols pour
I'agriculture

- Photosynthése:
production d'oxygene
nécessaire aux organismes
vivants

- Production primaire:
I'assimilation de nutriments
et d'énergie par des
plantes utiles pour les
herbivores et pour la
création d'habitats naturels
comme les foréts par
exemple

- Pool de géenes: diversité
génique qui permet une
meilleure résistance des
populations végétales,
animales et humaines aux
maladies

- Cycle de l'eau: la
circulation de I'éau au
travers de I'écosysteme est
essentielle pour les
organismes vivants

APPROVISIONNEMENT EN RESSOURCES
- Nourriture: produite par l'agriculture, la chasse, la péche, etc.

- Eau propre: utilisée comme ressource pour I'eau potable, les activités de
baignade, etc.

- Bois et fibres: bois de construction, laine, cotton et soie pour textiles, etc.
- Combustibles: charbon, pétrole, gaz, bois, etc.

- Matériel biologique: molécules naturelles utilisées en pharmacologie,
substances utilisées comme biocides (antibiotiques, pesticides, etc.) ou additifs
alimentaires, etc.

- Terrain habitable: surfaces saines, non polluées, non inondées sur
lesquelles un logement peut étre construit dans des conditions de sécurité
acceptables.

REGULATION

- Régulation du climat: I'écosystéme influence le climat par la couverture
végétale du sol capable de modifier la température et le niveau de
précipitations au niveau local ainsi que l'absorption ou I'émission de gaz a
effets de serre au niveau global.

- Régulation des flux hydriques: I'ampleur et la fréquence du ruissellement,
des inondations et de la recharge des aquiferes peut étre influencée fortement
par des modifications de la couverture du sol comme par exemple la
conversion de zones humides ou des foréts en zones agricoles ou urbaines.

- Régulation des maladies: des modifications de I'écosysteme peuvent
modifier I'abondance des pathogénes comme le choléra et des vecteurs de
maladies comme les moustiques

- Régulation de la qualité de I'eau: I'écosysteme peut aider au filtrage et a la
détoxification des polluants par le biais des processus biologiques et
physicochimiques du sol, du sous sol, des zones humides, etc.

- Régulation de la pollinisation: des modifications de I'écosysteme peuvent
affecter I'abondance et I'efficacité des animaux pollinisateurs

- Régulation de I'érosion: le couvert végétal retient les particules de sol et
limite les glissements de terrain

CULTUREL

- Esthétique: nombreux sont ceux qui pergoivent une certaine beauté ou une
valeur esthétique aux écosystemes ou a ses composantes (la preuve en est la
fréquentation de parcs naturels, le choix de certaines personnes d'habiter a
proximité d'un bois ou d'une forét malgré un prix plus élevé des logements,
etc.)

- Diversité culturelle: la diversité des écosystemes constitue un des facteurs
influencant la diversité des cultures

- Spirituel: de nombreuses religions conferent une valeur spirituelle et
religieuse aux écosystemes ou a leurs composantes

- Activités éducatives: les écosystemes, leurs composantes et leurs
processus peuvent fournir une base aux activités éducatives formelles et
informelles

- Activités récréatives: les individus sélectionnent souvent leur lieu de loisir
ou de vacances en fonction des caractéristiques naturelles ou cultivées de son
paysage

Figure 5. Catégorisation des services écosystémiques du Millennium Ecosystem Assessment (MA, 2005).

Note : nous avons modifié la figure du MA (2005) en rajoutant les fleches en mauve clair. Ces fléches illustrent le fait que les services
d’auto-entretien ne sont pas les seuls a générer d’autres services écosystémiques. Les services de régulation peuvent également générer
d’autres services écosystémiques au travers de relations d’interdépendance. Par exemple le service de régulation de I'érosion offert par
une forét en amont d’un bassin versant permet d’éviter les glissements de terrain et coulées de boue qui détruisent les sols en aval et
rendent tout développement végétal difficile (et inhibe donc le service d’auto-entretien de production primaire).

68



b) Les catégories de services du MA ne sont pas adaptées aux outils d’évaluation
économique

Le concept de valeur

Avant d’aborder le probleme de cohérence entre le systeme de catégorisation du MA (2005) et
I’évaluation économique, il faut aborder le concept de « valeur ».

Les économistes utilisent le terme « valeur » pour décrire en unités monétaires la quantité d’argent
qui aurait un effet similaire sur le bien-étre des gens a celui apporté par une modification des
services écosystémiques (UEA-CSERGE et al., 2008).

Les écologistes utilisent le terme « valeur » pour désigner ce qui est souhaitable, ce qui mérite qu’on
lui confére de I'importance pour ses caractéristiques propres et intrinseques (UEA-CSERGE et al.,
2008). On peut attribuer de I'importance aux choses sans forcément traduire cette importance en
unités monétaires. Par exemple, si I'on accepte I'idée qu’il est nécessaire de maintenir I'existence des
processus écologiques et I'usage des services écosystémiques qui en découlent, alors I'intégrité et la
résistance des écosystemes face aux perturbations anthropiques seront des caractéristiques
écologiques auxquelles la société conférera de I'importance. Et comme cette résistance ne peut étre
atteinte que par un certain niveau de biodiversité et de diversité d’habitats écologiques, de telles
caractéristiques comportent une importance en soi (de Groot et al., 2002).

On note cependant la difficulté de la notion de valeur intrinséque puisqu’a partir du moment ou elle
est exprimée par des hommes, elle devient subjective voire méme anthropocentriste. S’agit-il d’'une
valeur intrinséque, donc inhérente a I'objet valorisé, ou d’une valeur créée par 'homme et donc
inféodée a ses souhaits, ses désirs, ses angoisses, etc. ? Si I'on considére certaines caractéristiques
écologiques comme possédant une valeur intrinséque importante, n’est-ce pas parce que nous
craignons qu’en leur absence, la survie de I'espéce humaine ou la qualité de ses conditions de vie ne
soient fortement dégradées ? Et si ce n’est pas cela, n'est-ce pas en raison de notre éthique
personnelle ou d’une philosophie de la nature qui nous plait particulierement ? On voit que la notion
de valeur intrinseque semble contradictoire dans son essence. Au lieu de parler de valeur
intrinseque, il vaut peut-étre mieux parler d’éthique, de philosophie ou encore de la valorisation de
tout ce qui permet d’assurer le maintien de la structure et des processus de |'écosystéeme qui sont a
la base de la fourniture de fonctions et de services écosystémiques utiles aux activité et a la survie de
I'espece humaine (et des autres especes). Cela est abordé plus bas avec la notion de services
intermédiaires de Fisher et al. (2009) et de valeur primaire de Turner et al. (2004).

Besoin d’adapter le systeme de catégorisation du MA aux techniques d’évaluation économique

Le systéme de catégorisation du MA (2005) suit une logique cohérente et s’avere tres utile, par
exemple pour suivre I'évolution de la qualité environnementale au cours du temps. Cependant,
quand il est appliqué a des outils d’analyse économique de I’environnement, il nécessite des
adaptations afin de le rendre opérationnel. Nous abordons ci-dessous |'adaptation de Fisher et al.
(2009) pour les méthodes d’évaluation monétaire des externalités environnementales. Il s’agit d’une
adaptation intéressante pour notre propos parce qu’elle conduit a distinguer clairement les services
écosystémiques qui sont pris en compte par les évaluations monétaires de ceux qui ne le sont pas.
Cela montre l'intérét de développer des méthodes d’évaluation économique alternatives pour
étudier les services omis. Or c’est précisément ce que nous proposons avec le modele ECO développé
dans cette étude (voir Partie Il).
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Le probléme du double comptage

Fisher et al. (2009) estiment que le systeme de catégorisation du MA (2005) ne convient pas aux
méthodes d’évaluation monétaire des externalités environnementales. Cela est d{i au fait qu’il existe
de nombreuses connexions intra- et inter-catégories entre les services écosystémiques et que
I’évaluation monétaire de chacune des catégories de services écosystémiques pourrait mener a un
double comptage. Ce probleme avait déja été identifié auparavant par de Groot et al. (2002). En
outre, ils estiment que certaines catégories ne peuvent pas étre prises en compte par des unités
monétaires. lls les excluent d’emblée de I'évaluation économique. Le systeme de catégorisation de
Fisher et al. (2009) rend plus apparent les services omis de I'évaluation monétaire.

Prenons I'exemple de trois services liés aux zones humides (marais, étangs, roselieres, vasieres
intertidales®, etc.). Selon la catégorisation du MA (2005), la régulation de la qualité de I'eau est,
comme son nom l'indique, un service de régulation, la production d’eau propre est un service
d’approvisionnement en ressources, et les activités récréatives appartiennent a la catégorie des
services culturels. Cependant, un décideur chargé d’étudier I'impact d’une mesure de conversion des
zones humides et qui utiliserait une analyse colt-bénéfice incluant ces trois services, commettrait
une erreur liée au double comptage. Cela est di au fait que par leur capacité d’épuration naturelle
(service de régulation), les zones humides contribuent a la fourniture d’eau propre (service
d’approvisionnement en ressources). Et au final c’est cette fourniture d’eau propre qui permet
d’assurer I'activité récréative de baignade (service culturel). Le double comptage vient donc du fait
qgue deux services entrent en interaction pour fournir le service culturel. Fischer et al. (2009)
estiment que pour éviter le double comptage en évaluation monétaire des externalités
environnementales, ce service culturel doit étre considéré comme un bénéfice tiré du service
écosystémique d’approvisionnement en eau propre.

C'est ainsi que Fischer et al. (2009) utilisent un systeme de catégorisation basée sur la place des
services écosystémiques du MA dans la chaine de liens de cause a effet depuis la structure ou le
processus écologique initial jusqu’au résultat final (c’est-a-dire le bénéfice qui profite directement
aux individus). Les services écosystémiques sont sous-divisés en services intermédiaires et finaux
selon leur degré de connexion avec le bien-étre humain (Fischer et al., 2009). C'est ainsi que le
systeme de Fisher et al. regroupe les services écosystémiques en services intermédiaires, services
finaux et bénéfices (Tableau 2). Dans ce systeme de catégorisation, les structures de I'’écosystéme et
les processus écologiques restent des services écosystémiques comme défini plus haut (voir
définition n°5 de Fisher et al. a la Section I.1) mais ils appartiennent a la catégorie des services
intermédiaires. Cette « infrastructure » posséde une valeur intrinséque dans le sens ou son existence
et sa maintenance sont nécessaires préalablement a la fourniture de services finaux dont ’lhomme
tire des bénéfices. En ce sens, les structures de I’écosysteme et les processus écologiques constituent
un service écosystémique en soi (Turner, 1999). Tout comme les services d’auto-entretien au sens du
MA (2005) sont des services écosystémiques de par leur réle dans la production de I'ensemble des
autres services écosystémiques qui profitent aux hommes. Cela montre qu’il y a une parfaite
correspondance entre la catégorie des services d’auto-entretien du MA et celle des services
intermédiaires de Fisher et al.

Notons que le systeme de catégorisation de Fisher et al. est relativement similaire au schéma de
Jean-Louis Weber a la Figure 4. La aussi il y a distinction entre produits intermédiaires et finis. Les
produits intermédiaires rassemblent la structure et les processus comme chez Fisher et al.
Cependant, Weber y ajoute la notion de fonction, qui est en réalité une sous-distinction au sein de la

21 . o N / . . )

Intertidale: dans un régime de mers a marées, la zone intertidale est la zone de balancement des marées,
c’est-a-dire la zone comprise entre la plus haute mer et la plus basse mer de vive-eau (marée d'amplitude
maximum correspondant aux périodes de pleine et nouvelle lune).
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catégorie des services intermédiaires de Fisher et al. En effet, les fonctions écologiques d’un
écosysteme peuvent étre définies comme un processus de bon fonctionnement du systeme (Bielsa et
al., 2009), a distinguer des services finaux qui sont le résultat du bon fonctionnement. Quant aux
produits finis du schéma de la Figure 4, ils rassemblent ce que Weber appelle des services et des
bénéfices et qui correspondent aux services finaux et aux bénéfices de Fisher et al. (Tableau 2).

Tableau 2. Relations conceptuelles entre les services écosystémiques intermédiaires et finaux ainsi que les bénéfices tirés
par les individus.

Services intermédiaires
(structures et processus): Services finaux Bénéfices
de premier ordre de second ordre
L |_ Floraison et production |_
Régulation climatique > Régulation de la de plantes  (service Fruits et graines
1 pollinisation |— d’approvisionnement en récoltés
ressources végétales)
Production primaire |_1 o | | N
(ex. : végétaux des Regl_Lil’agon de la > Approvisionnement en Eau potable,
zones humides) |_‘ qualite des eaux [ €au propre eaux de baignades
Protection contre les i 404
Production  primaire |_1 ) ) . Baisse des degats aux
P A & i inondations service Ati
(végétaux des foréts et Regulatlo_n des flux l_l d’approvisionneme(nt en t}_atlment_s’ ’et_ de
des zones humides) |_\ hydriques terrains non inondables) linsécurité de l'existence

Source : adapté de Fischer et al. (2009).
Les services de régulation

Concernant les services de régulation du MA, ils correspondent également a la catégorie des services
intermédiaires de Fisher et al. car leur usage est toujours indirect ; ’homme en tire un bénéfice non
pas directement mais au travers d’un service final produit par les services de régulation. Par exemple,
le service intermédiaire de régulation de la qualité de I'eau fourni par les zones humides, sert a la
fourniture du service final en eau propre dont I’étre humain tire un bénéfice via une installation de
captage d’eau potable. Le cas de la ville de New York illustre a merveille ce service rendu par la
production primaire. La ville de New York a préféré acheter une forét pour la préserver et extraire
dans son sous-sol I'eau filtrée par le sol forestier plutét que d’investir dans une installation de
filtration de I’eau qui aurait co(té 6 milliards de dollars (de Groot et al., 2002).

Un autre exemple concerne le service de régulation des flux hydriques offert par les dunes cotieres.
Alors que dans le systeme du MA, il est considéré que ce service contribue directement a une
augmentation du bien-étre en empéchant les inondations, le systéme de Fisher et al. estime que la
protection contre les inondations est un service final en soi, distinct du service de régulation des flux
hydriques. Et le bénéfice tiré de la protection contre les inondations est ressenti au travers
d’infrastructures comme les batiments, les champs, ou les routes conservées intactes lors des
tempétes.

Services intermédiaires de premier et de second ordres

Nous avons introduit une sous-catégorisation supplémentaire au systéme de Fisher et al. (2009). Il
s’agit de la notion de services intermédiaires de premier et de second ordres. Cela consiste
simplement a montrer une division plus fine dans les étapes de la chaine de causalité depuis la
structure ou le processus écologique initial jusqu’au résultat final (le bénéfice). Cela permet de
mettre en évidence les relations de causalité réciproques entre les services d’auto-entretien et de
régulation, un aspect important qui n’est pas suffisamment mis en évidence par le systéme de
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catégorisation du MA (2005) (version non modifiée de la Figure 5, c’est-a-dire sans les fleches mauve-
claires). Celui-ci ne montre pas clairement que ce ne sont pas toujours les services d’auto-entretien
qui génerent les services de régulation. L'exemple de la production primaire et de la régulation de la
qualité des eaux est illustré ci-dessous.

Certes, dans un premier temps, la production primaire (service intermédiaire d’auto-entretien) est
un préalable nécessaire a la fourniture du service de régulation de la qualité des eaux (Tableau 3). Il
pourrait s’agir par exemple du développement d’un couvert végétal sous forme de zones humides le
long des cours d’eau®’. Cette production primaire constitue un service intermédiaire de premier
ordre. Ce n’est qu’arrivé a un stade de développement abouti que la production primaire commence
a assurer un service de régulation de la qualité des eaux (service intermédiaire de régulation). Ce
service de régulation constitue un service intermédiaire de second ordre car il dépend du service de
production primaire développé préalablement. Le service de régulation peut générer un service final
de type « eau propre » et fournir les étres humains en eau potable (bénéfice) comme au Tableau 2.
Mais par ailleurs, il peut aussi contribuer a la génération d’un autre service d’auto-entretien. En effet,
la qualité des eaux se trouvant améliorée, la biodiversité aquatique est susceptible d’augmenter et
de nouvelles espéces d’organismes de coloniser les eaux. Dans ce cas, apparaissent d’abord des
petits vers, mollusques et crustacés et ensuite des poissons qui s’en nourrissent. Une chaine
trophique s’installe et permet aux plus grosses espéces de se nourrir des plus petites. C'est ainsi que
la biodiversité aux niveaux inférieurs de la chaine trophique permet aux poissons des niveaux
supérieurs de survivre. Or parmi ces poissons, certains peuvent étre des espéces commerciales utiles
a l'alimentation humaine. En ce sens, la biodiversité constitue un service d’auto-entretien. Si la
biodiversité des niveaux inférieurs diminuait fortement, les ressources en poissons consommeées par
I’'homme disparaitraient. C'est la que les services de régulation de la qualité des eaux interviennent
comme service intermédiaire a nouveau mais cette fois-ci, il s’agit d’un service de premier ordre car
la régulation constitue ici, un service intermédiaire préalable a I’existence du service d’auto-entretien
de type « biodiversité » (Tableau 3).

Par conséquent, il arrive que le rapport entre les services d’auto-entretien et de régulation soit
réciproque dans les cas ou ils s’engendrent mutuellement. Nous verrons plus loin, que la distinction
entre services intermédiaires de premier et de second ordres qui en découle n’est pas anodine pour
les méthodes d’évaluation monétaire des externalités environnementales. Car si ces méthodes
permettent de prendre en compte les bénéfices tirés des services finaux générés par les services de
régulation de second ordre, ils omettent ceux de premier ordre.

Les services d’approvisionnement en ressources

En ce qui concerne la catégorie d’approvisionnement en ressources du MA, elle peut étre classée
comme service intermédiaire ou final selon le bénéfice en considération. Par exemple, le service de
régulation de la qualité de 'eau est un service intermédiaire au service final d’approvisionnement en
eau propre. Le bénéfice qui en découle est une eau de meilleure qualité pour la consommation
humaine. Mais si I'on s’intéresse au service final d’approvisionnement en poissons, alors
I"'approvisionnement en eau propre ne sera plus catégorisé comme service final mais bien comme
service intermédiaire (derniére ligne du Tableau 3). En conséquence, ce qui est considéré comme
final ou intermédiaire variera selon ce qui est évalué, étudié ou mesuré ainsi qu’en fonction des
bénéficiaires.

22 . . ; . o . ; . s .

Les zones humides (marais, étangs, prairies humides, bandes enherbées, ripisylves, etc.) retiennent les eaux
de ruissellement provenant de lI'amont et éliminent les polluants qu’elles contiennent avant qu’elles
n’atteignent les rivieres.
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Tableau 3. Catégorisation du service de régulation de la qualité des eaux comme service intermédiaire de premier et de
second ordres.

Services intermédiaires

(structures et processus) Services finaux Bénéfices
de premier ordre : de second ordre :
Service d’auto-entretien : 4 ; A |_, Service Captage  d’eau
Production primaire (ex. : (I;Q:Sgl;f&;on delaqualité > d’approvisionnement en potable, activités
végétaux des zones _ [] ressources en eau propre |_V de baignades
humides)

. s L.
Régulation de la qualité |_r> Service d’auto-entretien : Service d’approvisionnement

des eaux Biodversite développée | B3 ST T e Peche de
aux niveaux inférieurs de —1 pp P

la chaine trophique consommant 'Ies’ _organismes poissons
des niveaux inférieurs de la
chaine trophique

Service
d’approvisionnement en
ressources en eau propre

Note : ces deux enchainements de liens de cause a effet montrent que les services de régulation peuvent dans certains cas
découler des services d’auto-entretien (production primaire) et dans d’autres cas les engendrer (biodiversité). Ills montrent
également que les services d’approvisionnement en ressources peuvent soit étre classés en services intermédiaires de second
ordre soit en services finaux selon les cas.

Les services culturels

Quant aux services culturels du MA, ils seraient plutét a catégoriser parmi les bénéfices
exclusivement. En effet, les bénéfices sont définis par Fisher et al. (2009) comme I'étape a laquelle le
bien étre humain est directement affecté, le plus souvent en passant par l'intervention d’un capital
(construit, technique, humain, social) nécessaire a la réalisation de I'augmentation du bien-étre
(Fisher et al., 2009). Par exemple, pour bénéficier du service final d’approvisionnement en ressources
halieutiques par la mer, un bateau et un port sont nécessaires a la capture et au déchargement des
poissons péchés. Or un service culturel tel qu’une activité récréative découle systématiquement d’un
service final. Par exemple l'approvisionnement en eau propre (service final issu du service
intermédiaire de régulation de la qualité de I'eau par les zones humides) fournit un bénéfice aux
individus qui investissent une riviere comme lieu de baignade (service culturel de type récréatif au
sens du MA). L'existence d’un habitat forestier (service intermédiaire) assurera un environnement
protecteur propice aux populations de gibier (service final) qui fournira un service récréatif en
pratiquant la chasse. Or ce service récréatif est a classer comme un bénéfice dans la catégorisation
de Fisher et al. (2009) car on ne peut profiter des populations de gibier que moyennant un certain
savoir-faire et I’équipement adéquats (fusils, chiens de chasse, etc.).

Se limiter a I’évaluation économique des bénéfices qui découlent des services finaux

Cette catégorisation des services écosystémiques par leur place dans des chaines de causalité montre
que Fischer et al. (2009) reconnaissent pleinement toute la complexité de I'’écosystéme. Cependant
ils reconnaissent aussi la difficulté de prendre en compte cette complexité. C'est pourquoi ils
spécifient leur volonté, avec leur systéme de catégorisation, de se limiter aux bénéfices qui
découlent des services finaux. lls ajoutent en outre qu’un tel systeme évite le probléme du double
comptage puisque seuls les bénéfices sont évalués. Cela en fait un systéme qui convient beaucoup
mieux aux méthodes d’évaluation monétaire des externalités environnementales que le systeme de
catégorisation du MA de la Figure 5.
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L’étude de Ricketts et al. (2004) constitue un exemple d’application. Ils ont estimé I'importance du
service intermédiaire (de 2°™ ordre) de pollinisation fourni par les insectes de zones forestiéres
situées a proximité de cultures de café au Costa Rica. Pour ce faire, ils ont comptabilisé les bénéfices
tirés de la hausse de rendement agricole imputable a la présence de populations d’insectes
pollinisateurs dans les plantations de café au Costa Rica. En conséquence, seul le bénéfice a été
évalué (récolte des graines de caféier), pas le service final (floraison et production de plantes) ni le
service intermédiaire (processus de pollinisation par les insectes). Cette étude était destinée a
montrer que des mesures de conservation de la biodiversité (ici les insectes des zones forestieres) a
proximité des zones agricoles pouvaient générer de grands retours financiers. Or, les auteurs
estiment que la plupart des efforts actuels en conservation sont dirigés vers des sites éloignés des
activités anthropiques.

c) La catégorisation de Fisher et al. et les services omis de I'évaluation monétaire

Premier argument : les services d’auto-entretien et de régulation sont indépendants des
préférences individuelles

Si le systéme de catégorisation de Fischer et al. (2009) est particulierement bien adapté aux outils
d’évaluation monétaire des externalités environnementales, c’est parce qu’il cible exclusivement les
bénéfices tirés des services écosystémiques finaux. En fait, leur systéme met en évidence une réalité
déja exprimée par Turner et al. (2004) : les méthodes d’évaluation monétaire ne semblent pas
adaptées a I'évaluation des services intermédiaires, c’est-a-dire la structure et les processus de
I’écosystéme. La Figure 6 montre clairement la position de Turner et al. (2004). Dans ce schéma, ils
placent les services intermédiaires, qu’ils dénomment valeur primaire (« Primary or glue value »)
(Tableau 4), en dehors de la valeur économique totale (« Total economic value »). Or les
composantes de la valeur économique totale (VET) sont précisément les externalités
environnementales évaluées par les outils d’évaluation monétaire (voir Encadré 3 ci-dessous).

Turner et al. (2004) estiment que la valeur primaire n’est pas incluse dans la valeur économique
totale mais qu’elle constitue une valeur additionnelle a la VET (Figure 6):

« [...] as indicated in [Figure 6], another set of values is supplementary to TEV. [...] It includes the
value of services that stabilize natural systems and perform protective and supportive roles for
economic systems. [...] They include the following (somewhat overlapping) categories of value:

- inherent value: the value of those services without which there would not be the goods and
services provided by the system (Farnworth et al., 1981),

- contributory value: this represents the economic—ecological importance of species
diversity. Species that are not of use to humans are important because they contribute to
increased diversity, which itself contributes to the generation of more species (Norton,
1986);

- Ll

- infrastructure value: this relates to a minimum level of ecosystem 'infrastructure' as a
contributor to its total value (Costanza et al., 1997).

[...] TEV does not give credit to this set of values and, therefore, is not exhaustive ».
Cet extrait montre que Turner et al. (2004) incluent dans la valeur primaire cette notion de
valeur intrinséque (« inherent value ») qui, a son tour, inclut les structures et les processus

faisant tenir tout [|'écosysteme ensemble et permettent la production des services
écosystémiques dont profitent les populations humaines Or, selon Pearce et al. (2006), « La
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valeur économique totale (VET) est par définition liée aux préférences individuelles des étres
humains, de sorte qu’elle ne peut englober la valeur intrinseque si celle-ci est réputée
indépendante de ces préférences ».

Ecosystem functionning

Structure Processes
I
Human uses
Envoironmental knowledge,
history and cultural
Outputs Services significance
System | [
Infrastructure [ | | |
TEIRASAEITEE Direct and indirect Existence, bequests [ H‘Stml;c‘?" culltural‘
use values; and philanthropic values symbolic values
option values
« Primary » or l_‘ TOTAL ECONOMIC VALUE t
« glue » value of the |
overall healthy 1
system TOTAL SYSTEMS VALUE |

Figure 6. Valeur de la structure de I’écosystéeme (« Primary » or « glue » value) et valeur économique totale (Total
Economic Value) de I’écosystéme (Turner et al., 2004).
Note : ce schéma montre que la valeur de la structure de I'écosystéme peut étre exclue de la valeur économique totale.

Tableau 4. Table d’équivalence entre trois systéemes de catégorisation des services écosystémiques.

Turner et al.
Fischer et al. . . (2004) et
Millennium Ecosystem Assessment (2005
(2009) Y (2005) Gren et al.
(1994)*
rvi "auto-entretien
Services d’auto-entretie Valeur
Services ) . . . . . S rimaire (ou
intermédiaires Services de régulation (quand la problématique environnementale considérée P « Iue(
Services d’approvisionnement en les implique dans la production de services valge »)
ressources écosystémigues finaux)
Services Services d’approvisionnement en
finaux ressources
] . Valeur
Services d’approvisionnement en secondaire
Bénéfices ressources
Services culturels

*Note : les services intermédiaires de Fischer et al. (2009) correspondent a la valeur primaire de Turner et al. (2004) qui la
définissent comme suit sur base de I'étude de Gren et al. (1994): « The primary value describes the system characteristics: the
self-organizing capacity of the system including its dynamic evolutionary processes and capacity to absorb external
disturbances. It relates to the aspects of the system that “hold everything together” and is consequently also referred to as “glue
value”. » Turner et al. et Gren et al. estiment également que c’est de cette valeur primaire que découlent tous les services
écosystémiques qui profitent a I'homme. Ils les appellent « valeur secondaire »*. En conséquence, la valeur secondaire
correspond aux services finaux et aux bénéfices de Fischer et al. (2009), qui recouvrent eux-mémes les services culturels et
d’approvisionnement en ressources du MA (2005).

En conséquence, si I'on suit Turner et al. (2004) et Pearce et al. (2006), les services d’auto-entretien
et de régulation du MA (2005) ne devraient jamais étre évalués monétairement car a la différence
des autres catégories de services, ils sont toujours inclus dans les services intermédiaires de Fischer
et al. Or les méthodes d’évaluation monétaire sont destinées a chiffrer les composantes de la VET. Et

> Turner et al. et Gren et al. définissent la valeur secondaire comme suit : « Secondary value refers to the
renewable flow of goods and services generated by the natural system. It is dependent on the continued
operation, maintenance and 'health' of the system as a whole. »
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comme la VET exclut précisément les services intermédiaires (« primary value »), les méthodes
d’évaluation monétaire ne peuvent pas les évaluer.

Le SEEA* 2003 suit également cette logique. Ce document des Nations Unies (United nations et al.,
2003, pp. 300-303) consacré a la comptabilité économique et environnementale suggere le recours a
I’évaluation monétaire uniquement pour les services écosystémiques d’approvisionnement en
ressources fournis par les ressources minérales (minerais métalliques...), énergétiques (charbon,
pétrole...), biologiques (poissons, plantes médicinales, bois...), les ressources en eau, ainsi que les
terrains et les sols. Quand ces ressources fournissent aussi des services culturels, ils peuvent
également étre évalués — le SEEA reprend I'exemple des activités récréatives en foréts et de la valeur
esthétique d’'une forét qui se ressent dans le prix des habitations. Cependant, le SEEA reconnait la
grande difficulté d’évaluer, ce qu’il nomme par le vocable général «les écosystemes»: Les
écosystemes, de par leur nature, se prétent moins a I’évaluation économique et monétaire et il est
par conséquent extrémement difficile (voire méme trompeur) d’établir un jugement sur la durabilité
écologique d’une action sur base de la comptabilité économique (traduit par I'auteur). C’'est sur base
de cet argument que le SEEA estime qu’il n’est pas toujours possible et parfois méme non
souhaitable d’évaluer monétairement certains services écosystémiques comme par exemple les
habitats. lls suggérent dans ce cas d’en rester aux unités physiques (des hectares d’habitat par
exemple). Ce qui n"'empéche pas les structures des écosystémes qui fournissent plusieurs types de
services d’étre valorisés en unités multiples. Par exemple, s’il s’agit d’un habitat aquatique qui abrite
des especes commerciales de poissons, la valeur de son service d’approvisionnement en ressources
halieutiques (poissons) peut étre exprimée en unités monétaires (au prix du marché du poisson par
exemple), et la valeur de son service intermédiaire en termes d’habitat peut étre exprimée en unités
physiques (hectares d’habitat aquatique ou biomasse de poissons vivant au sein de cet habitat).

' SEEA : System of Integrated Environmental and Economic Accounts.

76



Encadré 3. La valeur économique totale (Extrait de Pearce et al., 2006)

; i LES COMPOSANTES DE LA VALEUR ECONOMIOUE TOTALE (Pearce et al.. 2006)
« La valeur économique totale (VET) est par

définition liée aux préférences individuelles Valeur;éuctgi]euquu\e
R . ,

des étres humains, de sorte qu’elle ne peut
englober la valeur intrinseque si celle-ci est
réputée indépendante de ces

préférences (Pearce et al., 2006) ». Les Valeur d'usage Valeur de non-usage
préférences individuelles sont estimées par
le consentement a payer (CAP) et le
consentement a recevoir une
compensation (CAR) . lls sont tous les Utilisation effective | | Valeur d’option Valeur pour autrui Valeur d'existence
deux mesurés par les méthodes

d’évaluation monétaire présentées dans le /\
schéma au bas de cet encadré (ces

méthodes sont détaillées a la Section 111.3).

Valeur altrmste Valeur de legs

« La somme nette de tous les CAP et CAR pertinents pour I'aboutissement d’un projet ou pour I'obtention d’'un changement induit
par une politique est égale a la VET de I’éventuelle variation du bien-étre entrainée par la mise en ceuvre de ce projet ou de cette
politique. La définition de la VET [...] englobe généralement les valeurs d’usage et de non usage [...]. »

Les valeurs d’usage correspondent a I'utilisation effective (par exemple, visite d’'un parc national), envisagée (visite prévue a
I’avenir) ou possible du bien en question. Les utilisations effective et envisagée sont des concepts assez évidents, mais la notion d’«
utilisation possible » peut aussi étre importante en fonction de la disposition des individus a payer pour sauvegarder un bien afin de
conserver la possibilité de I'utiliser a I’avenir. Cette valeur d’option est donc une forme de valeur d’usage.

« La valeur de non usage est égale au consentement a payer pour préserver un bien que I’'on n’utilise pas effectivement, que I'on ne
peut envisager d’utiliser ou qu’il est impossible d’utiliser. [...] il est commode de les répartir en trois catégories : a) valeurs
d’existence, b) valeurs altruistes, et c) valeurs de legs. Les valeurs d’existence correspondent au consentement a payer d’un individu
pour la sauvegarde d’'un bien qu’il n‘utilise pas effectivement ni ne destine a un quelconque usage ni pour lui-méme ni pour
personne d’autre. Les motivations peuvent varier et aller d’un intérét pour le bien lui-méme (espece menacée, par exemple) jusqu’a
un souci de protection conduisant a se sentir responsable de ce bien ». Les valeurs altruistes reflétent la volonté de permettre que
d’autres personnes de la génération présente puissent disposer du bien en question. Les valeurs de legs sont du méme ordre mais il
s’agit alors d’assurer a la prochaine génération et aux suivantes la possibilité d’utiliser ce bien (Pearce et al., 2006).

Valeur économique totale
|
| |

Valeur d'usage Valeur de non usage
[ I ]
Préférences révélées Préférences révélées Préférences déclarées
Marchés de substitution Marchés existants Marchés hypothétiques
| Fonctions dose-réponse ou de production [
Modéles 5 Y _ : ; v

d'utilité de'zlectt?ﬁotiede Prix COQEp:éIe Prix ) Modele_s Eval_uanon
aléatoire/de déplacement HedoTioles de nievention du marché de choix contingente
choix discrets (CAP) (CAP) (CAP) (CAP/CAR) (CAP/CAR)

(CAP)

METHODES D’EVALUATION MONETAIRE DES COMPOSANTES DE LA VALEUR ECONOMIQUE TOTALE (Pearce et al., 2006)

> Le consentement a payer (CAP) est la part maximale de son revenu qu’un individu consentirait a payer pour
recevoir un avantage découlant par exemple d’un projet ou d’une politique (cela peut étre mesuré par enquéte
aupres des individus). Le CAP est généralement utilisé pour mesurer la valeur conférée par les individus a un
avantage environnemental alors que le consentement a recevoir une compensation (CAR) est employé pour les
co(ts liés a une dégradation environnementale. Cependant, les notions de CAP et de CAR peuvent étre élargies
afin qu’elles incluent respectivement le consentement a payer pour éviter un colt et le consentement a
recevoir une compensation pour renoncer a un avantage (Pearce et al., 2006). Plus de détails sur le CAP et le
CAR dans la Section IIl.3 consacrée a l'analyse co(t-bénéfice et aux méthodes d’évaluation monétaire des
externalités environnementales.
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Second argument : les services d’auto-entretien et de régulation sont des facteurs de production

Pour retirer les services d’auto-entretien et de régulation de I'évaluation monétaire, nous avons
argué qu’ils étaient indépendants des préférences individuelles (cf. ci-dessus). Peut-étre qu’une
seconde argumentation basée sur une analogie avec la valeur ajoutée, sera plus parlante pour le
lecteur. La valeur ajoutée est un concept bien connu dans le systeme de comptabilité nationale. Elle
est la composante essentielle du PIB, indicateur qui représente la richesse produite en une année
par une nation.

Le concept de valeur ajoutée en économie :

La valeur ajoutée est la valeur de la rétribution des facteurs de production, c’est-a-dire des éléments
de base nécessaires pour produire: le capital et le travail (Common et Stagl, 2005). Le capital
comprend ici le « capital fixe ». Le capital fixe englobe tout bien tangible ou intangible, produit par
une activité économique et utilisé de maniére répétée et continue dans d’autres processus de
production économique pour une durée supérieure a un an (Eurostat, 2008). La rétribution du capital
fixe couvre donc les frais de location d’équipements, de batiments et de terrains, et 'amortissement
des machines et équipements usagés ou obsoléetes. La notion de capital couvre également le capital
financier (actions, obligations, capitaux propres formés quand tous les bénéfices ne sont pas
distribués aux actionnaires, etc.). La rétribution du capital financier couvre les intéréts payés sur les
emprunts bancaires, les dividendes versés aux actionnaires, etc. Un deuxieme facteur de production
important est le travail. Le travail est rétribué par le payement d’un salaire aux travailleurs, les
primes payées aux managers pour la prise de risque, etc.

A aucun moment, la valeur ajoutée, ou autrement dit la richesse produite permettant de rétribuer
les individus qui ont mis a disposition de I'économie un facteur de production, n’inclut dans son
calcul la valeur de ces facteurs de production. Elle n’inclut que leur rétribution. Si la valeur des
facteurs de production était incluse, cela signifierait qu’en plus du salaire des travailleurs, il faudrait y
ajouter la valeur des étres humains qui fournissent leur force de travail ; en plus du loyer payé pour
la location d’un batiment, il faudrait y inclure la valeur de vente du batiment ; etc. Or ce n’est pas le
cas. En comptabilité nationale, les facteurs de production sont plutét considérés comme des outils
permettant de produire de la richesse. Autrement dit, les facteurs de production sont une condition
nécessaire a la production de richesse mais ils ne constituent pas cette richesse en soi. En tous cas,
pas la richesse couverte par le concept de valeur ajoutée.

Le concept de valeur ajoutée adapté a I'écosystéme :

C’est dans un tout autre cadre que Hannon (2001) applique a I'écosystéme le concept de valeur
ajoutée habituellement utilisé en économie. Cependant, si nous appliquons cette analogie au

%% || est vrai qu’étant donné I'importance des facteurs de production, il serait légitime de les dénommer
« richesse » également. La connaissance n’est-elle pas une richesse (capital humain)? Une nature verdoyante et
abondante ne constitue-t-elle pas une richesse (capital naturel) ? C’est ce que considerent Stiglitz et al. (2009)
dans leur rapport remis au Président frangais. Ils prennent le parti de dénommer « richesse » les facteurs de
production manufacturés (machines, batiments, savoirs, etc.) et naturels (poissons, sols, zones humides, etc.).
Il s’agit cependant d’un autre type de richesse que celle mesurée par la valeur ajoutée. Alors que les facteurs
de production manufacturés et naturels sont des richesses qui prennent la forme de stocks (stock de main
d’ceuvre, stocks de terres agricoles, stocks de poissons marins, etc.), les richesses couvertes par la valeur
ajoutée prennent la forme de flux (ex. : flux de poissons puisés dans les stocks de poissons marins). |l existe une
relation de causalité entre ces deux formes de richesses. Les richesses sous forme de stocks produisent les
richesses sous forme de flux. Ces flux sont ensuite utilisés pour rétribuer les détenteurs de facteurs de
production. Par exemple, les flux de poissons péchés sont ensuite vendus pour rémunérer la force de travail
des pécheurs et les détenteurs de capitaux qui ont investis dans les bateaux et équipements de péche.
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probléme considéré ici, elle offre une justification de I'exclusion des services écosystémiques d’auto-
entretien et de régulation de la valeur économique totale (Encadré 3).

Ces deux services écosystémiques sont, comme nous I'avons déja mentionné plus haut, des services
écosystémiques intermédiaires qui offrent une infrastructure nécessaire pour produire des services
finaux dont I’homme tire des bénéfices (c’est-a-dire une production de richesses) (Turner, 1999 ; MA,
2005 ; Fischer et al., 2009 ; de Groot et al., 2002). La similitude de cette définition avec le concept de
valeur ajoutée est frappante. On retrouve deux notions qui sont a la base du concept de valeur
ajoutée : « élément nécessaire pour produire » et « production de richesse ». La définition de la
valeur ajoutée est donnée plus haut : la valeur ajoutée est un indicateur de la richesse produite en
une année par une nation, richesse qui permet de rétribuer les facteurs de production, a savoir, les
éléments de base nécessaires pour produire (Common and Stagl, 2005). Or, les services d’auto-
entretien et de régulation constituent les facteurs de production de I'écosystéme, tout comme les
machines et la force de travail constituent les facteurs de production de I’économie. Sans facteurs de
production (économiques et écosystémiques), il n’y a pas de production des intrants indispensables
au bon fonctionnement de I’économie (exemples d’intrantsissus des services écosystémiques:
production de ressources énergétiques, de bois de construction, de fibres textiles, de sites qui
permettent l'installation d’infrastructures industrielles a I'abri des inondations, etc.). On peut donc
arguer que si I'on applique a I'écosystéme la logique du concept de richesse du systeme de
comptabilité nationale, les facteurs de production écosystémiques doivent étre exclus du calcul des
richesses qu’ils permettent de produire. Cela au méme titre que les facteurs de production
économiques sont exclus de la valeur ajoutée. Cela implique qu’ils soient exclus de toute tentative
d’évaluation monétaire des bénéfices tirés des services écosystémiques.

Les exclure du calcul de la richesse produite ne diminue pas pour autant leur importance, au
contraire (3 condition qu’ils soient évalués par ailleurs en unités physiques). Cela leur confére une
importance d’autant plus grande car cela implique qu'’il faille s’assurer qu’une quantité minimum de
ces facteurs de production soit maintenue pour que la production de richesse soit assurée. Cela,
indépendamment de la valeur monétaire qu’on pourrait leur attribuer. Se pose cependant la
question d’inclure la rémunération des facteurs de production écosystémiques. Toutefois, étant
donné que les services d’auto-entretien et de régulation ne sont pas rémunérés par |I'écosystéeme
pour le facteur de production qu’ils mettent a disposition, nous pencherions pour ne pas évaluer
monétairement une rémunération qui dans la réalité est égale a zéro puisqu’elle n’existe pas.
D’autres auteurs ont fait le choix inverse (entre autres Hannon, 2001). Cette approche est expliquée
a la Section I1.7.

Pas d’évaluation monétaire des services d’auto-entretien. Mais les services de régulation ?

En ce qui concerne les services d’auto-entretien, on comprend aisément que Fisher et al., Turner et
al. et le SEEA 2003 les excluent de toute valeur monétaire. lls représentent pleinement cette valeur
inhérente, cette plateforme a la surface de laquelle les processus écologiques ont lieu et permettent
la production de services utiles a 'homme, c’est-a-dire cette «valeur intrinseque » présumée
indépendante des préférences des individus. A titre d’information, cette vision de I'évaluation
économique n’a pas toujours fait I'unanimité. Par exemple, de Groot et al. (2002), semblent
reconnaitre la possibilité de quantifier monétairement les habitats de nourriceries et autre habitats
naturels par la méthode des prix du marché. Pour notre part, et plus précisément dans le cadre de
I'intégration des résultats des évaluations monétaires au modele ECO, nous nous y refusons (Cf.
Section I1l.7 et Chapitre V).

En ce qui concerne les services de régulation, les exclure de toute tentative d’évaluation monétaire
semble préter encore plus a discussion. Certes, I'existence des services de régulation est nécessaire a
la fourniture d’autres services écosystémiques mais pourtant, il semble a priori qu’ils fassent
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couramment |'objet d’évaluations monétaires. C'est le cas par exemple des inondations, un
processus lié au service de régulation des flux hydriques (Figure 5). Il est couramment évalué
monétairement par la méthode des colts de remplacement ou du dommage évité (dommage causé
par la perte du service en question). C'est ce que montre le Tableau 54 de de Groot et al. (2002) a
I’Annexe B (se référer dans le tableau a « Disturbance regulation » qui correspond a ce que nous
appelons « régulation des flux hydriques » et « Replacement cost » pour « méthode des colts de
remplacement »). Par exemple, le service de régulation des flux hydriques pourrait étre évalué par la
méthode des colits de remplacement en chiffrant la valeur des digues et des bassins d’orage qu’il
faudrait installer pour remplacer le service offert par les foréts. Celles-ci sont capables de réduire les
inondations par rétention de I'eau dans les interstices et les capillaires de leur sol bien structuré.

Cependant, dans le systeme de catégorisation de Fisher et al. (Tableau 2), les services
écosystémiques se décomposent en trois composantes : service intermédiaire (de premier et second
ordres), service final et bénéfice. En conséquence, il est considéré que ce n’est pas le service
intermédiaire de régulation des flux hydriques qui est évalué monétairement mais bien le bénéfice
(réduction des dommages aux infrastructures urbaines et agricoles) tiré du service final (protection
contre les inondations). Notons en outre que le service final de protection contre les inondations
peut étre envisagé comme un service d’approvisionnement en sols agricoles ou urbains a I'abri de
tout risque de destruction par les inondations. C'est, en conséquence, le bénéfice tiré d’'un service
d’approvisionnement en ressources qui est évalué monétairement, ce qui est plus aisé que de mettre
une valeur monétaire sur un processus écologique de régulation.

En fait, la plupart des services de régulation de second ordre génerent des services finaux
d’approvisionnement en ressources. |l nous semble que cette distinction entre services
intermédiaires de premier ordre et de second ordres est importante car elle souligne I'importance
des services de régulation dans la maintenance et la cohésion du systéme lorsque ceux-ci jouent un
role de service intermédiaire de premier ordre”’. Par exemple, le Tableau 3 montre trés bien qu’un
service de régulation de la qualité de I'eau n’a pas pour seul objectif d’approvisionner les étres
humains en eau propre pour leurs besoins alimentaires et récréatifs. Il est également utile en tant
que service intermédiaire de premier ordre pour assurer la fourniture d’une eau propre qui permet
le développement d’une biodiversité abondante. Or cette biodiversité est elle-méme un facteur de
cohésion et de bon fonctionnement de I’écosystéme sans laquelle certains services finaux utiles aux
étres humains ne pourraient pas étre produits. En effet, I'existence d’especes non consommeées par
I’'homme est importante car elles contribuent a augmenter la biodiversité qui contribue elle-méme a
engendrer plus d’especes dont certaines présentent une utilité dans I'alimentation humaine (Norton,
1986).

Notre argumentation nous conduit a la conclusion suivante : si la littérature considere que les
services de régulation peuvent étre évalués monétairement (Tableau 54 de I’Annexe B), c’est un
raccourci car cela ne se peut qu’au travers des bénéfices tirés du service final (d’approvisionnement
en ressources) qu’ils générent. En outre, les services de régulation, quand ils assurent un service
intermédiaire de premier ordre, eux, ne sont absolument pas évaluables monétairement par
I'intermédiaire des bénéfices tirés des services finaux. En effet, a la différence des services de
régulation de deuxieme ordre, la fonction des services de régulation de premier ordre n’est plus

77 Le MA (2005) concoit lui aussi que les services de régulation puissent assurer une fonction de premier ordre
dans les cas ol le service fourni s’étend sur des échelles de temps plus longue et que son lien de causalité avec
le bien-étre humain est plus indirect. Une seule différence toutefois mais qui n’est qu’une question de
vocabulaire : au lieu de ranger ces service de régulation dans la catégorie des « services intermédiaires de
premier ordre » comme nous le faisons, le MA les classe dans la catégorie des services d’auto-entretien de la
Figure 5.
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d’assurer la production d’un service final. Il s’agit plutot d’assurer la pérennité des services
intermédiaires de second ordre.

En conséquence, au méme titre que les services intermédiaires de premier ordre, les services
intermédiaires de second ordre assurent une autre fonction que celle qui consiste a fournir des
bénéfices aux individus. lls font tous les deux partie de l'infrastructure et des processus de
I’écosystéme sans lesquels il n’y aurait pas de production de services finaux utiles aux individus.
C'est-a-dire qu’ils constituent la valeur primaire qui n’est pas incluse dans la valeur économique
totale (Figure 6). Aucune méthode d’évaluation monétaire, pas méme le recours a la méthode des
colts de remplacement ne permet d’évaluer les services intermédiaires de premier et second ordres
car leur fonction consiste a faire en sorte que toutes les composantes de |'écosysteme tiennent
ensemble (avec les interactions réciproques a l'origine du fait que les services intermédiaires
s’engendrent les uns les autres). Leur fonction ne consiste aucunement a fournir un bénéfice aux
individus comme c’est le cas des services finaux (Cf. services finaux des Tableau 2 et Tableau 3). lls
constituent une sorte de capital, de facteur naturel de production sans lequel I'écosysteme se
dégrade et n’est plus capable de fonctionner correctement pour produire des services finaux utiles
aux hommes. C’est pour cette raison que Turner et al. (2004) les excluent de I’évaluation monétaire.
En ce sens, ils possédent des caractéristiques propres, une valeur propre et intrinseque (comme les
services d’auto-entretien) indépendante des préférences individuelles. Ils ne peuvent pas étre
évalués par les préférences individuelles (la base de I'évaluation monétaire — voir Encadré 3)
puisqu’ils ne sont pas sujets a ces préférences.

Omission de services écosystémiques : une solution au double comptage ou un probleme ?

Du strict point de vue de I'évaluation monétaire, le fait que les services intermédiaires ne soient pas
pris en compte dans la VET ne pose pas de probleme. Au contraire, c’est un atout puisque I'omission
des services intermédiaires et finaux de I’évaluation monétaire est voulue et ce dans le but d’éviter le
double comptage. Cependant du point de vue de l'aide a la décision, ce manquement doit étre
comblé par des approches non monétaires capables de prendre en compte les services
intermédiaires. Cette catégorie de services ne peut en effet pas étre omise vu son importance. La
définition des services intermédiaires de Fischer et al. montre bien cette importance. Il en ressort
qu’il s’agit la de services essentiels a la production de I'ensemble des services écosystémiques dont
les hommes bénéficient (bénéfices tirés des services finaux tels que les services d’approvisionnement
en ressources et les services culturels). Or des effets de seuil peuvent intervenir. Les services
intermédiaires peuvent, pendant un temps, étre dégradés progressivement sans que cela n’affecte la
fourniture des services finaux et des bénéfices que les individus en retirent. Cependant, dépassé un
certain seuil, il se pourrait que les services finaux ne soient plus fournis faute de services
intermédiaires de qualité. Ce probléme est relativement analogue a celui des facteurs de production
en économie. Si on laisse le capital fixe (machines, équipements, connaissances, etc.) s’user sans le
renouveler, la production de I'entreprise continuera un temps jusqu’a ce que ses machines et
équipements se dégradent tellement que la production verra sa qualité dangereusement décroitre et
finira par s’arréter complétement. Il semble donc essentiel de compléter les méthodes d’évaluation
monétaire par des approches économiques qui prennent en compte les services intermédiaires. Sans
quoi, le risque est grand de ne pas anticiper la diminution drastique de certains bénéfices sur le
moyen ou le long terme.

Prenons par exemple le cas des nourriceries intertidales de I'estuaire de la Seine formées par des
processus hydro-sédimentaires. Il s’agit de vasieres peu profondes (plaines cotieres recouvertes de
sédiments fins : vases et sables) situées dans la zone de balancement des marées. Ces nourriceries
servent d’habitats pour le développement des jeunes alevins de neuf espéces de poissons
commerciaux en estuaire de Seine : sole commune (Solea solea sp.), bar (Dicentrarchus labrax), flet
(Platichthys flesus), plie (Pleuronectes platessa), tacaud (Trisopterus luscus et Trisopterus minutus),
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merlan (Merlangius merlangus), sprat (Sprattus sprattus), hareng (Clupea harengus) et limande
(Limanda limanda) (Ifremer, 1999). Dans ce cadre-la, on peut catégoriser les processus hydro-
sédimentaires de formation de vasiéres comme un service intermédiaire ou d’auto-entretien qui
assure la formation d’un habitat (service intermédiaire également) propice au développement des
jeunes alevins (service final ou d’approvisionnement en ressources) dont ’homme tire un bénéfice
en les péchant a leur stade adulte de développement (Tableau 5).

Tableau 5. Services écosystémiques liés a I'interaction entre les vasiéres et les poissons.

Services intermédiaires
(structures et processus) Services finaux Bénéfices
de premier ordre : de second ordre :
; Vasiéres servant I_I Développement de N
Spég(i:rizsnl::“lysdm_ > d’habitats de type jeunes alevins (service Péche de poissons
nourriceries pour d’approvisionnement en 1/ (au stade adulte)
alevins |_l ressources halieutiques)

Or, depuis 1834, ces vasiéres subissent une destruction lente et progressive en raison du
développement des ports de Rouen et du Havre, de la construction de digues pour la navigation
maritime et de la construction du pont de Normandie (Rochette et al., 2010 et Cuvillez et al., 2009).
Entre 1834 et 2004, un tiers de la surface sous eau dans I'estuaire a été convertie en terres, ce qui
aurait conduit a la perte de 75% de sédiments vaseux (Lesueur, 1999 ; Rochette et al., 2010). Cette
diminution des surfaces d’habitats constitue un facteur supplémentaire qui vient renforcer la
pression exercée sur les stocks de poissons par la péche. Ces deux facteurs expliquent que la zone de
péche ol est située I'estuaire de la Seine (zone VIld du CIEM — Figure 15) a vu sa biomasse totale des
stocks de morues, de soles et de merlans diminuer de 43% entre 1978 et 2008, Cette évolution
n’est pas anecdotique car si I'on considére une plus grande échelle géographique, soit I'ensemble des
zones de péche européennes du CIEM, 16 stocks de poissons marins ont vu leur biomasse totale
diminuer de 44% entre 1978 et 2008 sur un total de 32%.

Pourtant, sur la méme période, les déchargements de poissons péchés dans les zones de péche
européennes ont augmenté de 68% (ICES, accédé en 2009). Cela s’explique par le fait que sur le total
des 32 stocks, la moitié a augmenté entre 1978 et 2008 conduisant méme a une hausse de 159% de
la biomasse totale de poissons en mer. Cependant, ne faut-il pas s’interroger sur la lente diminution
de l'autre moitié ? D’autant plus que les constats du CIEM (ICES, 2008) ne sont pas des plus
rassurants. lls estiment que 32% des stocks de poissons marins en Europe voient leur capacité de
régénération mise en danger®. Cela ne signifie pas que le restant soit hors de danger car pour 57%
des stocks européens, les connaissances scientifiques sont insuffisantes pour statuer sur leur état.

Cet exemple montre qu’il est possible dans certaines problématiques environnementales de voir les
services finaux (biomasse du stock total de poissons marins) et les bénéfices qui en découlent
(déchargements au port de poissons péchés) augmenter alors que les services intermédiaires de type
auto-entretien sont en train de diminuer (surfaces de nourriceries). En outre, on peut également
considérer que les stocks des espéces de poissons qui sont en baisse fournissent un service

*% Bien qu’un total de 14 stocks de poissons soit répertorié dans la zone VIid, il nous est cependant impossible
d’analyser I’évolution des 11 autres stocks faute de données produites par le CIEM (ICES, accédé en 2009).

%% 50 stocks sont répertoriés dans les données du CIEM, cependant des séries temporelles de 30 ans n’étaient
disponibles que pour 32 stocks.

*® Dans I'estuaire de la Seine et plus globalement en Manche Est, ce probleme concerne 3 des 9 especes de
poisson commerciales présentes (la sole, la plie, et le merlan) (ICES, 2008).
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intermédiaire car par leurs relations dans I'écosysteme, il se pourrait que I'existence de certaines
especes en diminution soit nécessaire a la survie des especes en augmentation. Or le risque est grand
gu’un jour, un seuil soit atteint et que les pertes en surfaces de nourriceries et en biodiversité ne
permettent plus d’assurer la production des espéeces actuellement en hausse.

C'est la raison pour laquelle une approche comme celle de Fischer et al. (2009), centrée
exclusivement sur les bénéfices tirés des services finaux, doit étre complétée par des approches
capables de prendre en compte les services intermédiaires et d’auto-entretien. Cela, afin d’éviter de
devoir attendre une baisse dans la fourniture de bénéfices et de services finaux pour prendre les
mesures qui s'imposent. Et comme le souligne de Groot et al. (2002), ces outils doivent pouvoir
prendre en compte les nombreuses interactions entre les différents processus écologiques et la
complexité de I'écosysteme au sein duquel ces interactions se produisent. lls doivent pouvoir
analyser les interactions entre les différentes étapes de la chaine de causalité (Figure 4 et Tableau 2),
depuis les processus écologiques (services intermédiaires), en passant par les services finaux,
jusqu’aux bénéfices qu'’ils génerent. Une telle analyse requiert la création d’approches holistiques
(voir Chapitre suivant). Cependant cela ne peut s’opérer sans accroitre le degré de difficultés car les
services intermédiaires et leur lien avec la production de services finaux et de bénéfices sont par
essence complexes. Cette complexité constitue une source d’incertitude intrinséque importante.

A cette incertitude inhérente aux écosystémes s’ajoute un deuxiéme type d’incertitude qui prend sa
source dans la fragilité des connaissances actuelles sur le fonctionnement des écosystémes et leur
interaction avec les activités anthropiques. C'est la raison pour laquelle des approches capables de
gérer ces hauts niveaux d’incertitude doivent étre développées. C'est ce a quoi nous nous attachons
dans la section suivante.
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IL APPROCHES HOLISTIQUES ET GESTION DES INCERTITUDES

IL.1. L’incertitude nait de la complexité des écosystemes

a) Complexité et incertitudes : généralités

Si les outils holistiques présentent I'avantage de mieux refléter la complexité des écosystemes que
les approches a indicateurs uniques (PIB vert, épargne véritable, empreinte écologique, ratio co(t-
bénéfice, etc.), lI'inconvénient provient du fait que la complexité génére un haut niveau
d’incertitude (Munda et al., 2004; Gallopin et al., 2001).

Trois catégories d’incertitude

On peut recenser au moins trois catégories d’incertitude (Funtowicz et Ravetz, 1994) : la précision,
I’exactitude et I'indéterminisme. Commencons par les deux premiéres catégories.

La précision d’'une valeur donnée par le modéle est d’autant plus grande que sa marge d'erreur est
faible. L'exactitude d’une valeur est le fait de donner une réponse qui sera juste, mais pour laquelle
la marge d'erreur peut étre non nulle, parfois méme importante. Pour comprendre ces deux
concepts, utilisons I'analogie du tireur d’élite qui utilise un pistolet pour tirer sur une cible (Lepla,
accédé en 2011). Dans cette analogie, le pistolet est I'outil (de maniere analogue au modele ECO qui
est notre outil de modélisation) et les résultats sont déterminés par la localisation des trous de la
balle dans la cible. Bien que dans la réalité, la valeur vraie soit souvent difficile a identifier
exactement, imaginons que dans cette analogie, la valeur vraie du résultat soit le centre de la cible. A
la Figure 7 (a), l'outil du tireur d'élite est tout a fait précis puisque les résultats sont uniformes.
Cependant, l'instrument n'a pas fourni des résultats exacts puisque les projectiles n'ont pas été
portés sur le centre de la cible. A la Figure 7 (b), les résultats sont exacts, car localisés dans le centre
de la cible mais ils sont imprécis car leurs marges de variation autour de la valeur vraie restent
importantes. A la Figure 7 (c), les résultats sont exacts et précis, ils sont localisés dans le centre de la
cible et les marges de variation sont faibles.

Photo de la cible adaptée de : http://mastigaston.blogspot.com/2009/06/chair-joystick 03.html

Figure 7. Exactitude et précision, I'analogie de la cible.
(a) Tir précis mais inexact ; (b) Tir exact mais imprécis ; (c) Tir exact et précis.
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L'imprécision des résultats (Figure 7 (b)) est issue d’erreurs aléatoires (Funtowicz et Ravetz, 1994).
Un scientifique se retrouve face a une erreur aléatoire lorsque, d'une mesure a l'autre, la valeur
obtenue peut étre surévaluée ou sous-évaluée par rapport a la valeur réelle. Un exemple d'erreur
aléatoire est la mesure du temps avec un chronométre. L'erreur vient du temps de réaction de
I'expérimentateur au démarrage et a l'arrét du chronométre. Comme ce temps de réaction n'est pas
toujours le méme, la valeur mesurée peut étre surévaluée ou sous-évaluée (FUNDP, accédé en 2011).

L'inexactitude des résultats (Figure 7 (a)) tire sa source des erreurs systématiques (Funtowicz et
Ravetz, 1994). Une erreur est systématique lorsqu'elle contribue a toujours surévaluer (ou toujours
sous-évaluer) la valeur mesurée. Un exemple d'erreur systématique est celle ol I'on utiliserait une
reégle dont il manque le premier centimétre : toutes les mesures seraient surévaluées (FUNDP,
accédé en 2011).

La troisieme catégorie d’incertitude identifiée par Funtowicz et Ravetz (1994) concerne la situation
ou il n’existe pas de cible du tout, c’est-a-dire pas de valeur vraie. Dans pareil cas, personne ne sait ce
qui peut arriver ni quelles sont les évolutions possibles. L'incertitude est si élevée qu’elle prend la
forme d’un indéterminisme. Cela signifie qu’il est impossible de prédire I'état futur du systeme et la
théorie des statistiques et des probabilités devient inapplicable (Giampietro et al., 2006). Dans
certains cas, la collecte de séries de données et I'amélioration des outils d’analyse (statistiques,
modeles, etc.) permettent de réduire I'indéterminisme. On parle alors d’indéterminisme réductible.
Quand ce n’est pas le cas, on parle d’indéterminisme irréductible (Wheaton, 2004).

Les différentes catégories d’incertitude et les causes qui permettent de les expliquer sont
représentées a la Figure 8. Les causes a |'origine des différents types d’incertitude rencontrés dans le
cas des nourriceries de I'estuaire de la Seine sont présentées ci-dessous.

b) L'origine des incertitudes dans le cas des nourriceries de I'estuaire de la Seine
Généralités

L'incertitude peut prendre sa source dans la compréhension limitée que nous avons des processus
écologiques complexes. Elle peut s’expliquer par un manque de données ou I'absence de bases de
données appropriées. Elle peut également s’expliquer par les biais inhérents aux outils d’analyse
(ex. : architecture inadéquate d’un modéle).

L'incertitude peut aussi résulter de l'indéterminisme intrinseque des dynamiques écologiques
complexes, et ce d’autant plus que ces dynamiques entrent en interaction avec les activités
anthropiques pour former un anthropo-écosysteme (Gallopin et al., 2001). La complexité de ces
dynamiques résulte de la non-linéarité des processus naturels, c’est-a-dire que I'ampleur de I'effet
n’est pas proportionnelle a I'ampleur de la cause. Elle résulte également de la multiplicité des
échelles de temps et spatiales.

Le manque de connaissances et de données ainsi que la complexité peuvent générer un tel degré
d’incertitude qu’il devient impossible de distinguer la contribution de chaque cause a un effet
(Maxim et al., 2009; Gobin et al., 2004; Refsgaard et al., 2006). En pareil cas, I'incertitude est si
élevée gu’elle prend la forme d’un indéterminisme (Cf. ci-dessus). Il est tentant pour les scientifiques
d’exclure de leur champ d’analyse les problématiques souffrant d’un tel indéterminisme. Pourtant,
prendre en compte les problématiques a haut degré d’incertitude est essentiel car I'indéterminisme
est plutét la régle que I'exception en matiére environnementale (Munda et al., 1994 ; Refsgaard,
2006 ; Stirling, 2001 ; Giampietro et al., 2006).
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L'application du modele ECO au cas de I'estuaire de la Seine est sujette au probleme de la complexité
et de lincertitude. Ce probleme limite les possibilités de chiffrage ex-ante des impacts
environnementaux et économiques des mesures politiques.

TYPES D’INCERTITUDES

Manque de connaissances ——» /,' Imprécision %
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Figure 8. Les différents types d’incertitudes et leurs origines dans le cas du modéle ECO appliqué a I'estuaire de la Seine.
Sources : Adapté de Wheaton (2004).

Incertitude | : « imprécision » liée au manque de connaissance et a la variabilité chaotique

Dans le cadre du modele ECO, I'imprécision des résultats découlant d’erreurs aléatoires est liée a la
variation des parameétres du modele (voir I'analyse de sensibilité a la Section X.6). Nous ne
connaissons pas la valeur vraie de chacun des parametres. En conséquence, nous les faisons varier
aléatoirement entre des marges minimum et maximum tirées de données observées qui reflétent la
variation des parametres a travers le temps (mois, années) et I'espace (régions, communes, amont et
aval du bassin versant, etc.). C’'est une des origines des barres d’erreur apparaissant sur les
graphiques des résultats au Chapitre X.

Illustrons ce probléme par un exemple précis. Un des parametres du modeéle représente la part de la
contribution de I'estuaire de la Seine au stock total de poissons en Manche-Est. Cette part a été
estimée pour la sole (Solea solea sp.) a 14,2% pour 2004 (Rochette et al., 2010). Cependant, on sait
que cette part évolue en fonction de nombreuses variables physico-chimiques qui régulent la taille
des populations de poissons : la qualité chimique de I'eau et des sédiments, la nature des sédiments
(vaseux, sableux, graveleux) qui varie au gré des dynamiques hydro-sédimentaires, la modification
des surfaces d’habitats aquatiques liés aux activités humaines ou aux changements climatiques, le
nombre d’ceufs pondus et fécondés les années précédentes, la température de I'eau, etc. (Rijnsdorp
et al., 1992 ; Rochette et al., 2010). Faute de connaissances sur les dynamiques naturelles pour
pouvoir chiffrer I’évolution de cette part a I’'horizon de modélisation (2015), nous sommes contraints
de supposer que cette part pourrait varier dans des marges similaires a celles observées dans le
passé. Nous avons donc fait varier aléatoirement la valeur du paramétre représentant la contribution
de I'estuaire de la Seine au stock total de soles en Manche-Est entre une valeur de 13% et de 15%.
C'est 13, une des sources d’erreur aléatoire des résultats donnés par le modele. Il est cependant
probable qu’une meilleure connaissance du lien qui existe entre cette part et les variables physico-
chimiques permettrait de réduire cette source d’erreur.

Il n’y a pas que le manque de connaissances qui est responsable de I'imprécision. L'incertitude de
type imprécision peut également naitre de la variabilité chaotique des données observées au sein de
I’écosystéme. Par exemple, la taille de la population annuelle de poissons dans I'estuaire entre 2000
et 2005 varie énormément en fonction du nombre d’ceufs pondus et fécondés les années
précédentes, de la température de I'eau et de sa qualité chimique, etc. (Rijnsdorp et al., 1992). Il est
donc difficile de choisir une année de référence représentative pour construire le modéle. Le choix
d’une année peut influencer fortement les estimations de stocks de poissons données par le modeéle
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pour un scénario particulier. C'est pourquoi dans le modéle ECO, I'analyse de sensibilité fait varier la
valeur de stock de I'année de référence entre les marges observées pour tenir compte de cette
variabilité chaotique.

Incertitude Il : « indéterminisme » lié au manque de données

Il manque des données d’observation®' pour élaborer une régression statistiquement significative ou
construire un modele permettant de quantifier le lien entre, d’'une part, la croissance du secteur
portuaire et du transport maritime (avec la construction de digues qui s’ensuivent) et, d’autre part, la
destruction des surfaces de nourriceries. Il s’agit la typiquement d’un cas d’indéterminisme résultant
d’un manque de données. Il est difficile de déterminer avec un niveau de fiabilité correct I'impact de
la croissance de ces deux secteurs sur les surfaces de nourricerie, et ce, bien que plusieurs auteurs
mettent clairement en cause la construction de digues et I'extension des ports dans la destruction
des surfaces de nourriceries dans I'estuaire de la Seine (Ducrotoy et Dauvin, 2008; Rochette et al.,
2009; Cuvilliez et al., 2007 et 2009).

Un probléme analogue se pose pour les espéces de poissons. Bien qu’il existe neuf espéces de
poissons commerciales dans I'estuaire de la Seine (Ifremer, 1999) — sole commune (Solea solea sp.),
bar (Dicentrarchus labrax), flet (Platichthys flesus), plie (Pleuronectes platessa), tacaud (Trisopterus
luscus et Trisopterus minutus), merlan (Merlangius merlangus), sprat (Sprattus sprattus), hareng
(Clupea harengus) et limande (Limanda limanda) —, des données appropriées de stock et
d’abondance en estuaire de Seine n’existent que pour la sole commune. L'indéterminisme est a son
comble puisque, face a une telle absence de données, I'application de notre modéle au cas de
I’estuaire de la Seine ne peut estimer I'impact écologique et économique des scénarios de mesures
politiques que pour une seule espéece sur un total de 9 espéces commerciales existantes. Il en résulte
une forte sous-estimation de I'impact. Cela explique pourquoi les résultats présentés au Chapitre X
doivent étre considérés comme une valeur plancher plutét que comme une valeur totale de I'impact.
Toutefois, on peut raisonnablement penser que cet indéterminisme pourrait aisément se réduire si
une collecte de données conséquente était entreprise pour les 9 especes de poissons
susmentionnées. Si cette assertion est correcte, cela signifie que nous sommes la en présence d’'un
indéterminisme réductible (Figure 8).

Incertitude Il de type « inexactitude » liée a I'architecture du modéle

Refsgaard et al. (2006) mettent en évidence le probléme de I'architecture des modeéles, une cause
importante d’incertitude, outre celle qui porte sur les parametres du modele, c’est-a-dire sur les
données qu’il faut introduire dans le modele pour qu’il puisse délivrer des résultats. Dans le cas du
modele ECO, une inexactitude est engendrée par des erreurs systématiques, elles-mémes générées
par l'architecture du modeéle, c’est-a-dire par les relations linéaires supposées entre la demande
finale et la production d’outputs industriels ainsi que par les coefficients techniques statiques (alors
gu’on sait bien qu’en réalité les coefficients se modifient en paralléle avec I'évolution de la structure
de I'économie).

Le probléme de I'architecture du modele et des erreurs systématiques qu’elle engendre est présenté
a la Section VIII.2 consacrée a la validation du modele. Les calculs de validation montrent que,
généralement, les erreurs systématiques restent suffisamment faibles pour étre considérées comme
acceptables. En effet, pour ce qui est des résultats macroéconomiques, en termes de valeur ajoutée,

|| existe deux séries temporelles de données de surfaces de nourriceries, 'une présente I’avantage de couvrir
une grande échelle de temps et spatiale mais ne comporte que 5 observations (Rochette et al., 2010) et I'autre
couvre 12 points d’observation — voir I'étude de Cuvilliez et al. (2007) et Ruellet et al. (2008) — mais sur une
échelle spatiale et de temps considérablement réduite.
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d’emploi total et de PRB, les résultats donnés par le modele different des résultats observés d’un
pourcentage d’erreur de -5% a +17%. En ce qui concerne les résultats sectoriels, les erreurs sur la
valeur ajoutée varient entre -20% et +30% selon les secteurs. Seul le secteur des véhicules a moteur
présente un pourcentage d’erreur systématique tres élevé : +22% a +91%. Cependant, cette erreur
pourrait étre réduite en passant en revue les opérations de régionalisation de la table I-O nationale
mises en ceuvre pour construire la table régionale a la Section VIl.4. Les pourcentages d’erreur
susmentionnés ne comprennent que les erreurs systématiques liées a I'architecture du modele, pas
les erreurs aléatoires liées a la variabilité des parametres du modele.

Incertitude IV de type « indéterminisme irréductible » liée a la complexité de I’écosystéeme

Il n'y pas que le probléeme d’absence de données d’observation, de manque de connaissances et
d’architecture de modeles. La complexité des dynamiques hydro-sédimentaires rendrait
probablement toute tentative de régression statistique inutile méme si nous possédions un plus
grand nombre de données pour quantifier le lien entre, d’'une part la croissance du secteur portuaire
et du transport maritime, et d’autre part la destruction des surfaces de nourriceries. Il est cependant
possible que des modeéles biophysiques puissent résoudre en partie ce probléme mais non sans
difficultés. Prévoir I'impact de I'extension future d’un port et de la construction de nouvelles digues
reste difficile en raison de la haute complexité de la relation de cause a effet entre les digues et les
dynamiques hydro-sédimentaires, entre ces dynamiques et la formation de nourriceries potentielles,
et entre les nourriceries et les populations de poissons qu’elles abritent. Cuvilliez et al. (2009)
donnent un apergu de la complexité de cet enchainement de liens de cause a effet. lls expliquent que
dans l'estuaire de la Seine, le réajustement sédimentaire qui se produit aprés l'installation d’une
infrastructure peut prendre entre 1 et 10 ans avant d’atteindre I'équilibre sédimentaire. Cela dépend
du type d’infrastructure et de sa position par rapport au courant (digues paralléles au courant, digues
perpendiculaires au courant et digues en épi comme dans le cas de Port 2000). Les auteurs ajoutent
que le rythme constant des nouvelles constructions depuis 2001 complique I'étude des impacts
morpho-sédimentaires. Cela est dd au fait que le temps entre deux constructions est plus court que
le temps de [I'équilibre morphologique. Outre la construction permanente de nouvelles
infrastructures, deux autres facteurs augmentent la complexité du probleme : l'influence de la
hausse du niveau marin causée par les changements climatiques (Waels, 2005, in Cuvilliez et al.,
2009) et les activités de dragage dans le chenal de navigation. Ces trois facteurs interagissent pour
former au final un systeme hydro-sédimentaire avec une multiplicité de causes interconnectées et
aux propriétés physiques chacune différentes (échelles de temps, seuils, temps de stabilisation avant
I'atteinte de I'équilibre hydro-sédimentaire, etc.). C'est ce qui explique que le systeme soit non
linéaire et en conséquence, relativement difficile a prédire. Nous sommes la en face d’une
incertitude de type indéterminisme et probablement méme d’un indéterminisme irréductible.

Un autre probléme de complexité qui ne pourrait pas étre résolu par I'augmentation du nombre de
données d’observation concerne le lien entre les polluants rejetés dans les eaux et la taille de la
population de soles dans I'estuaire. Malheureusement, cet effet n’a pas pu étre intégré au modele
ECO car il est impossible de quantifier I'impact de chaque polluant sur la taille du stock de soles, sur
la mortalité des soles et leur capacité de reproduction. Les polluants impliqués ainsi que leurs
interactions sont trop nombreux.

Si I'on fait abstraction de la difficulté de quantifier le lien entre les polluants émis dans les rivieres et
la taille du stock de poissons dans I'estuaire, un autre probléme se pose malgré tout. Dans le cadre
des scénarios simulés avec le modele ECO, la restauration de surfaces de nourriceries, il faudrait
idéalement pouvoir quantifier le service écosystémique de détoxification des rivieres (service de
régulation) assuré par les sédiments fins des nourriceries (sables fins et vases). Ce service
écosystémique est hautement complexe car la concentration en polluants dans les rivieres dépend
non seulement de I'action de détoxification des nourriceries mais aussi de la nature de sédiments, de
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la température et du pH de I'eau, de la concentration en chlorophylle dans la riviere, de la quantité
de polluants émise par les activités anthropiques, etc. Sans compter que tous ces parametres varient
dans I'espace et dans le temps, ce qui explique que le service de détoxification souffre d’un haut
degré d’incertitude. C’'est pourquoi le service écosystémique de détoxification serait difficile a
quantifier en termes de réduction de la concentration en polluants dans la riviere dans le cadre d’un
scénario de restauration de surfaces de nourriceries.

Ces quelques exemples illustrent des cas d’indéterminisme trés prononcés, voire méme irréductibles
malgré I'amélioration des connaissances et des données. Funtowicz et Ravetz (1994) expliquent
gu’au contraire des méthodes scientifiques conventionnelles comme les analyses de risque basées
sur les probabilités (voir Encadré 4), ce genre de problématiques environnementales ne se préte pas
a une évaluation de l'incertitude par un seul chiffre. Certes nous sommes parvenus a chiffrer deux
catégories d’incertitude, la précision et I'exactitude. Elles se retrouvent dans les barres d’erreur des
graphiques du Chapitre X. Cependant, la troisieme catégorie d’incertitude, I'indéterminisme, ne peut
par définition pas étre pris en compte dans les barres d’erreur puisque les parameétres et variables
auxquelles elles se rapportent n‘ont pas pu étre intégrés au modele ECO en raison du manque de
données et de la complexité de I'écosysteme. C’est ce qui fait la différence entre la Science Post-
Normale développée par Funtowicz et Ravetz (1994) et les sciences dites normales (pour reprendre
les termes de Kuhn (1962)), c’est-a-dire les sciences appliquées a des domaines aux niveaux
d’incertitude et d’enjeux suffisamment faibles pour que I'on puisse raisonnablement penser que
toute I'incertitude peut étre chiffrée au sein d’une variable quantitative (voire Encadré 4).

I1.2. Les hauts degrés d’incertitude: inclure plutot qu’exclure

Les paragraphes précédents illustrent le probléeme du haut niveau d’incertitude concernant plusieurs
éléments de la chaine de causalité entre les activités anthropiques et les stocks de poissons. Cela
couvre l'incertitude sur les effets des dynamiques hydro-sédimentaires sur les surfaces de
nourriceries, le manque de données sur les huit espéces de poissons commerciales autres que la
sole, I'incertitude concernant I'impact des polluants sur les populations de poissons, et I'incertitude
portant sur la fonction de détoxification des nourriceries. Ces exemples montrent qu’il est difficile de
prédire I'impact de mesures politiques sur I'état futur du stock de poissons en termes quantitatifs.
Malheureusement, un tel niveau d’incertitude est relativement commun pour les services
écosystémiques d’auto-entretien et de régulation en général (MA, 2005), comme par exemple
I’habitat fourni par les nourriceries aux jeunes alevins et la détoxification naturelle des rivieres par les
nourriceries. C'est la raison pour laquelle les scientifiques pourraient étre tentés d’exclure d’emblée
ce type de problématiques de leur champ d’étude. Pourtant, traiter des thématiques souffrant
d’indéterminisme est essentiel quand on sait que le haut degré d’incertitude est plutét une regle
gu’une exception en matiere d’environnement (Munda et al., 1994; Refsgaard, 2006; Stirling, 2001;
Giampietro et al., 2006). Une approche en ce sens est présentée ci-dessous. Elle place en son centre
la participation des acteurs.

Pour éviter que les scientifigues ne soient tentés d’exclure les thématiques souffrant
d’indéterminisme de leur champ d’analyse, la Science Post-Normale et la stratégie durable de gestion
intégrée des zones cotieres (GIZC) suggerent des approches qui permettent la prise en charge des
hauts degrés d’incertitude. Pour y parvenir, la Science Post-Normale et la GIZC appliquent comme
principe de base l'usage systématique des outils d’aide a la décision au sein d’approches
participatives qui incluent les acteurs. Cela, dans le but de prendre en compte la multiplicité des
perspectives légitimes (Funtowicz and Ravetz, 1994; Ravetz, 2006; Stojanovic and Ballinger, 2009 ;
Belfiore, 2000 ; O’Hagan and Ballinger, 2009). La perspective d’un seul acteur ne peut pas étre
« vraie » ni « correcte » car personne ne peut se targuer d’avoir vécu a lui tout seul 'ensemble de la
réalité sociale. C’'est pourquoi il est inévitable que des polémiques naissent et opposent les
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perspectives des acteurs qui vivent dans des réalités sociales distinctes (O’Connor, 1999 ; Bremer,
2010). Tout au long de ce travail, le terme « acteur » sera employé pour désigner les parties
prenantes a une problématique. Peut étre considéré comme acteur tout individu ou groupe
d’individus qui auraient un intérét pour la problématique. Cela peut englober tant les associations de
quartier, les associations de pécheurs, des clubs de sport nautique, des organisations de défense de
I’environnement ou des responsables du monde industriel. Dans cette étude, le terme « acteur »
integre également les scientifiques possédant une expertise dans la problématique en question et les
représentants des autorités publiques ainsi que les parlementaires et autres élus.
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Encadré 4. Science Post-Normale et Gestion Intégrée des Zones Cotieres (GIZC)

La Science Post-Normale

La Science Post-Normale est issue d’'une critique des analyses de risques basées sur les probabilités. Ce champ d’analyse
scientifique est né avec le développement du nucléaire a usage civil et applique des méthodes mathématiques standards
aux problemes pour lesquelles les incertitudes sont prépondérantes. Les analyses de risques basées sur les probabilités
bénéficierent dés le départ d’'une grande crédibilité parce qu’elles étaient présentées comme une science, c’est-a-dire une
approche objective et certaine, exempte de toute forme de biais et de doute. L’agenda politique était clair : un risque de un
sur un million est considéré comme acceptable. |l serait donc prouvé scientifiquement qu'une installation (industrielle,
nucléaire, etc.) comportant un tel niveau de risque serait sire et qu’elle offrirait un bon niveau de sécurité. Cependant, tous
les problemes d’apparence scientifique ne se prétent pas a une solution scientifique conventionnelle (Ravetz, 2006). Il
existe des problemes qui ne peuvent pas étre réduits a la simple résolution d’'un probleme mathématique comme c’est le
cas dans la science normale, pour reprendre les termes de Kuhn (1962). L’économie appliquée a I'environnement ne
bénéficie pas du méme degré de controle des incertitudes que la chimie analytique par exemple (Funtowicz et Ravetz,
1994). Les nouveaux problémes de I'économie écologique auxquels la société doit faire face au 21°™ Siécle (ex. : les
changements climatiques, les organismes génétiquement modifiés, etc.) impliquent que tres souvent, les scientifiques ne
peuvent pas apporter un input aux débats sociétaux sans interagir avec le reste de la société (autrement dit, en faisant
intervenir des processus participatifs qui impliquent les acteurs). Ces nouveaux problémes nécessitent I'application d’'une
Science Post-Normale (Giampietro et al., 2006; Funtowicz et Ravetz, 1994).

Quand le degré d’incertitude et les enjeux sont faibles, nous nous situons dans le champ de la science académique
«normale », un champ dans lequel il est fiable de se reposer sur une expertise codifiée sans trop de discussion. Par
exemple, n’importe quel bon ingénieur peut concevoir et construire un ascenseur pour autant que le savoir-faire codifié soit
appliqué correctement.

Quand lincertitude ou les enjeux atteignent un niveau moyen, I'application de techniques standardisées et de
connaissances généralisées n’est plus suffisante. Dans pareille situation, les compétences, I'habileté, les facultés de
jugement et parfois du courage sont nécessaires pour ajuster les connaissances générales existantes a des situations
particulieres. Une interaction avec d’autres membres de la société est nécessaire. Giampietro et al. (2006) et Funtowicz et
Ravetz (1994) illustrent ce besoin d’interaction par I'exemple du chirurgien. Le résultat d’'une opération chirurgicale n’est
pas complétement déterminé par des faits scientifiques. Il en découle que le patient doit avoir son mot a dire dans les choix
opérés par le chirurgien puisque ces choix vont déterminer le résultat final. Or de ce résultat final vont découler des enjeux
trés importants (ex. : un certain degré d’incapacité voire un handicap possible) et des incertitudes (ex. : le chirurgien peut
ne pas étre trés sir du degré exact d’incapacité ou du handicap ni de son caractére temporaire ou permanent).

Quand le niveau d’incertitude ou les enjeux sont encore plus grands et n’englobent pas uniquement un patient mais
également le reste de la société, les choix sont conditionnés par les valeurs des nombreux groupes d’acteurs concernés.
Dans une telle situation, des discussions partisanes et des tactiques de défense sont mises en place pour prendre parti et
remettre en question chaque argument scientifiqgue (ex.: le déni de I'existence des changements climatiques par les
compagnies pétrolieres). Nous sommes a présent dans le domaine de la Science Post-Normale (Giampietro et al.; 2006).
Dans ce domaine, la science ne cherche plus a délivrer une vérité. Elle se structure autour d’'un nouveau principe de base,
celui de la qualité. Ce principe permet de traiter des problématiques environnementales souffrant d’'indéterminisme
irréductible (Figure 8) et de probléemes éthiques trés complexes, deux éléments centraux dans la résolution des problemes
sociétaux qui relévent du champ de la Science Pots-Normale. Ce champ vise a garantir un processus d’assurance qualité
qui passe par la démocratisation des savoirs. Pour ce faire, les comités de tiers experts sont élargis au reste des acteurs
concernés par une problématique. En plagant a son cceur I'implication de tous les acteurs au sein de processus de
décision participatifs, la Science Post-Normale cherche & couvrir la multiplicité des perspectives légitimes (Funtowicz et
Ravetz, 1994 ; Ravetz, 2006).

La Gestion Intégrée des Zones Coétieres (GIZC)

La pratique de la Gestion Intégrée remonte au moins a 1965, date a laquelle le premier programme de gestion cotiere
intégrée est mis en place par la San Francisco Bay Conservation and Development Commission. Cette pratique s’est
progressivement propagée dans le monde a tel point qu'en 2002, 145 Etats avaient déja démarré des efforts de gestion
intégrée des zones cotieres (Sorensen, 2002). La GIZC est entrée en Europe pour la premiére fois en 1992 avec la
signature de la Convention pour la protection du milieu marin de I'Atlantique du Nord-Est (convention OSPAR), convention
entrée en vigueur en 1998. Elle fut suivie par 35 projets de démonstration mis en ceuvre entre 1996 et 1999 dans les zones
cétieres européennes, projets qui jeterent les bases de la GIZC dans I'Union Européenne (Shipman and Stojanovic, 2007;
Belfiore, 2000).

La GIZC reflete le mouvement en cours qui tend a promouvoir des approches aux perspectives plus larges et plus
holistiques alors que par le passé, les approches privilégiées ciblaient plutdt des secteurs, des individus ou des ressources
particulieres (O’Hagan and Ballinger, 2009; Cheong, 2008). La GIZC constitue une stratégie qui englobe I'ensemble du
processus de récolte de données, de planification, de prise de décision, de mise en ceuvre de mesures et de leur suivi.
Cette stratégie recherche a atteindre la durabilité par la mise en place d’une approche intégrée de la planification et de la
gestion des activités humaines. Le terme « intégré » se rapporte a cinq grands domaines d’intégration qui consistent a
rassembler différents éléments au sein d’'une stratégie unique: l'intégration intergouvernementale (départements, régions,
national, etc.), intégration spatiale (terre-océan, amont-aval des rivieres, etc.), intégration interrégionale et internationale
(problématiques transfrontaliéres), intégration entre connaissances scientifiques et gestion, intégration intersectorielle
(mise en ceuvre d’analyses et d’actions sur plusieurs secteurs économiques en prenant compte des interactions entre
secteurs) (Cheong, 2008). Pour rendre possible cette stratégie, les principes de base de la GIZC préconisent que les
acteurs soient impliqués dans la stratégie via des processus participatifs (Stojanovic et Ballinger, 2009 ; Belfiore, 2000 ;
O’Hagan et Ballinger, 2009).
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La reconnaissance de I'importance de la participation des acteurs prend racine dans la conviction en
Science Post-Normale qu’il est impossible de définir en termes absolus le niveau de connaissance
scientifique nécessaire et suffisant pour pouvoir prendre une décision. La complexité inhérente aux
écosystemes et notre compréhension limitée des dynamiques écologiques explique que la
connaissance sera toujours incompléte (Munda et al., 2004; Gallopin et al., 2001). Par exemple, les
scientifiques qui étudient I'’environnement éprouvent régulierement des difficultés a distinguer la
contribution de chaque cause a un effet ou les multiples effets d’'une méme cause (Maxim et al.,
2009, Gobin et al., 2004; Refsgaard et al., 2006). En outre, méme lorsque la relation de cause a effet
peut étre chiffrée, I'évaluation individuelle des impacts causés par les mesures politiques reste
subjective (Stirling, 2001). Il en résulte qu’une certaine part de jugement individuel et de bon sens
resteront toujours les seuls outils d’aide a la décision a notre disposition. En conséquence, il est
important que les points de vue des différents groupes d’acteurs et leurs jugements de valeur soient
inclus de maniére transparente. Une technique intéressante développée en ce sens concerne les
« évaluations sociales multicritéres » abordées par Giampietro et al. (2006) et Stirling (2006). Cette
approche consiste en une évaluation multicritere, multiacteur, multiscénario au sein de laquelle les
acteurs donnent des points a différents scénarios de mesures politiques en fonction de chaque
critére d’évaluation. Cette évaluation est, en outre, combinée a une procédure d’assurance qualité
en deux étapes pour garantir la fiabilité du résultat final. Elle est détaillée succinctement ci-dessous.

Séparer |'évaluation multicritére en deux étapes permet d’éviter que I'on ne passe directement a
I’étape normative et que des décisions soient déja intrinsequement intégrées a la méthode d’analyse
sans que I'ensemble des perspectives légitimes des acteurs aient pu s’exprimer. Par exemple, étant
donné que les résultats de I'analyse colt-bénéfice sont influencés en partie par la répartition des
revenus dans la population ainsi que par certaines valeurs de marché, passer directement a I'analyse
colt-bénéfice pour prendre une décision empécherait certaines catégories d’acteurs d’exprimer leur
désaccord sur la maniére dont sont répartis les revenus (et par extension leur désaccord sur le
systeme fiscal)*.

C'est pourquoi I'évaluation sociale multicritere développée par Giampietro et al. (2006) comporte
deux étapes. A la premiére étape, les scientifiques développent, sur le conseil des acteurs, un kit
d’outils destiné a une analyse descriptive. Il s’agit d’outils tels que des indicateurs comme
I’empreinte écologique par exemple, des méthodologies d’évaluation comme I'analyse colt-bénéfice
ou les études de risque, des modeles biophysiques, etc. Les auteurs spécifient bien que dans cette

%2 par exemple, les valeurs monétaires collectées par évaluation contingente (voir Section I1.3) dépendent
fortement de la répartition des salaires au sein de la population. A méme niveau de Produit Intérieur Brut, une
répartition moins égalitaire du PIB pourrait mener a une valeur monétaire plus faible. En effet, il est probable
que le petit pourcentage de personnes concentrant les revenus les plus élevés ne sera pas rencontré lors de
I'enquéte menée aupres des individus pour récolter leur consentement a payer (CAP) pour préserver un service
écosystémique (le CAP représente la valeur monétaire estimée par I’évaluation contingente). A l'inverse si la
quantité de richesses est répartie plus égalitairement au sein de la population, une plus grande proportion des
personnes interviewées auront un salaire plus élevé et pourront en conséquence se permettre d’exprimer un
CAP plus grand. En conséquence, les méthodes d’évaluation monétaire utilisées en analyse colt-bénéfice
avalisent en quelque sorte le systeme actuel de répartition des richesses puisque la valeur monétaire qu’elles
produisent est directement influencée par cette répartition. On peut donc dire que de ce point de vue-la, les
méthodes d’évaluation monétaire sont normatives. C’'est dire que par leur difficulté a discuter la répartition
des richesses, elles véhiculent I'idée que la répartition actuelle est la bonne et c’est celle qui doit étre
appliquée. Toutefois, cette remarque est a nuancer légerement car la répartition des richesses peut étre prise
en compte (de maniére plus ou moins satisfaisante) dans I'analyse colt-bénéfice par des coefficients de
pondération placés devant les CAP des personnes plus pauvres et qui bénéficient donc d’une plus grande utilité
(1 € n’a pas la méme utilité pour une personne qui vit sous le salaire médian que pour quelqu’un qui gagnerait
10 ou 100 fois ce niveau de salaire).
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premiére étape, il faut éviter I'hégémonie d’un seul indicateur. La diversification est importante.
L'analyse descriptive qui sera réalisée a |'aide de ces indicateurs doit montrer, pour chaque
alternative de mesure politique, qui sera avantagé ou désavantagé, quelle ressource
environnementale sera dégradée ou préservée voire restaurée (Munda et al., 1994; Giampietro et
al., 2006). Lors de la seconde étape, cela aidera les acteurs a construire leur propre jugement et a
sélectionner le scénario de mesures qu'’ils jugent le plus souhaitable. Cela permettra en outre aux
décideurs d’identifier clairement les compromis a faire, c’est-a-dire quel acteur et quelles ressources
seront avantagés ou défavorisés. A la premiere étape descriptive, les acteurs sont a considérer
comme des consultants qui assurent que les outils d’aide a la décision décrivent leurs problemes de
maniére adéquate.

La seconde étape couvre le co6té normatif du processus de décision. Autrement dit, il s’agit de
décider ce qui doit étre fait et ce qui doit étre limité ou interdit. Le kit d’outils développés a la
premiere étape est utilisé pour construire une description qualitative et quantitative des différents
scénarios de mesures politiques. Ensuite les acteurs doivent choisir le scénario qui représente, selon
eux, la solution la plus souhaitable sur base de la connaissance scientifique existante. Munda et al.
(1994) proposent un outil pour arbitrer ce choix.

Cet outil consiste en une analyse multicritere dans laquelle les acteurs donnent un score a chaque
scénario pour chaque critére d’évaluation. Par exemple, un scénario d’extension portuaire pourrait
étre évalué en fonction du critére « création d’emploi » et du critére « surfaces de nourriceries ». Sur
une échelle de 1 (scénario non souhaitable) a 10 (scénario excellent), il est probable que les acteurs
donneront au premier critére des valeurs entre 6 et 10 (puisque la création d’emploi est quelque
chose de relativement souhaitable) alors que le second critére se verra octroyer des valeurs plut6t
entre 1 et 5 (car la destruction de nourriceries naturelles peut difficilement étre envisagée comme
une action positive). Ensuite, les scores de chaque critere sont agrégés pour donner une valeur
globale au scénario, ce qui permet de choisir le scénario au score global le plus élevé. Le probleme
provient du fait que des conflits peuvent surgir au sujet de la fiabilité des outils développés a la
premiere étape. Certains acteurs pourraient remettre en question le choix des données, des
modeles, des indicateurs ou du poids donné a chaque critére quand ces choix semblent désavantager
certains groupes d’intéréts en faveur d’autres groupes. Munda et al. (1994) suggérent une méthode
pour réduire ces conflits :

« Une région d’alternatives satisfaisante pour les acteurs peut étre obtenue en
définissant un intervalle de valeurs acceptables et réalistes pour chaque critére [plutot
gu’une valeur unique]. D’un point de vue opérationnel, dans les processus de décision
publics, une solution a valeur unique (ex. : poids donnés aux critéres) tend a mener a des
impasses dans I’évolution du processus de décision parce que cela impose des conditions
trop rigides pour qu’un compromis soit possible. A I'inverse, quand un plus haut degré de
flexibilité est permis, la détermination d’une région contenant plusieurs solutions
satisfaisantes peut en principe laisser une ouverture pour un consensus mutuel. »

(Traduit de I'anglais par I'auteur).
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Bien qu’il soit impossible de résoudre les conflits avec le seul support d’une évaluation sociale
multicritere, cette approche permet cependant de rendre les compromis plus transparents pour les
décideurs et les acteurs, c’est-a-dire de bien identifier les acteurs et les ressources avantagés et
désavantagés (Munda et al., 1994). Cela se révele particulierement intéressant dans les
problématiques complexes car rendre les compromis plus transparents apporte les avantages
suivants:

1. Rendre les compromis plus transparents au sein de processus de décision participatifs, pour
certains, trouvent son sens dans I'application de valeurs démocratiques (Stirling, 2006). Cela
part du principe qu’une démocratie n’est pleinement aboutie que quand les citoyens
participent a I'organisation de la cité et ne sont pas réduits au seul réle d’électeurs (Dryzek,
2002 ; Bremer, 2010).

2. Cela permet également a la société civile de bien comprendre les arbitrages en présence, les
catégories d’acteurs défavorisés par le scénario de mesures et les ressources naturelles
dégradées. S’ils ressentent un désaccord avec le scénario de mesures, cela permettra aux
citoyens de faire fonctionner les rouages de la démocratie en se mobilisant via des actions
en justice, les médias ou des actions de contestation sociale (manifestations, greves, etc.).

3. Dans une perspective plus pragmatique, Munda et al. (1994) et Van den Bergh et Nijkamp
(1991) estiment que rendre les compromis clairs et apparents aux acteurs est nécessaire si
I'on souhaite que les mesures de gestion environnementale soient opérationnelles. Des
législations environnementales imposées par la force sans gagner en légitimité sociale ne
fonctionnent pas bien. Quand elles ne sont pas contournées légalement par les acteurs, elles
sont carrément enfreintes ou encore modifiées sans cesse par les groupes de pression
importants.

4. Cela permet aussi d’identifier les secteurs défavorisés par le scénario de mesures en vue de
les compenser pour éviter que leur activité économique ne périclite (exonération fiscale,
subsides compensatoires, etc.) ou de ne pas les compenser, par exemple parce que les
décideurs estimeraient qu’ils générent suffisamment de bénéfices pour encaisser le choc,

5. Rendre les compromis plus apparents permet d’identifier les catégories sociales déja
défavorisées a la base et dont la précarité serait accentuée par le scénario de mesures, le but
étant pour les autorités publiques de protéger ces catégories sociale tant pour leur bien étre
que pour éviter tout risque de mouvements sociaux.

6. Cela permet également d’identifier les ressources naturelles qui pourraient étre dégradées

par le scénario de mesures en vue éventuellement d’adapter le programme de mesures (en
y adjoignant des activités de protection ou de restauration environnementale par exemple).
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III. LESOUTILS D’ANALYSE ECONOMIQUE DE
L’ENVIRONNEMENT

I11.1. Des outils d’analyse au service des processus de décision

a) Intégration des outils d’analyse économique dans les processus de décision

Cette section n’a pas pour objectif de présenter une liste exhaustive des différents outils d’analyse
économique de I'environnement avec le détail de leurs avantages et inconvénients. Il s’agit plutot de
brosser un tableau général destiné a situer les modeéles input-output (I-O) parmi les outils principaux
d’aide a la décision en matiere d’analyse économique de I’environnement. L'objectif visé consiste
également a mettre en évidence les complémentarités et les possibilités de combinaison entre ces
outils et les modeéles I-O. Les analyses colt-efficacité et colt-bénéfice sont particulierement ciblées
car la premiere a été combinée au modeéle input-output développé dans cette étude et la seconde
pourrait aisément I'étre pour peu que certaines regles soient respectées si I'on souhaite que les
principes de la Science Post-Normale et de la GIZC soient respectés.

La Figure 9 représente une maniere d’intégrer les outils d’analyse économique dans les processus de
décision politique qui respecte pleinement la recommandation formulée par Giampietro et al.
(2006) : la partie normative de I'évaluation (évaluation des scénarios et élaboration d’options de
mesures politiques) doit étre distincte de la partie descriptive (construction de scénarios, choix
d’indicateurs et d’outils d’analyse). Cette distinction entre étapes normative et descriptive a été
congue pour assurer la qualité des processus de décision participatifs (voir Chapitre 1l). La
participation des acteurs aux processus de décision constitue un des principes de base de la Science
Post-Normale et de la GIZC, deux approches sur lesquelles le modéle ECO s’appuie. C'est pourquoi la
recommandation de Giampietro et al. se révele importante pour cette étude.

Voici comment nous envisageons l'intégration des outils d’analyse aux processus de décision. La
Figure 9 montre qu’aprés qu’une problématique politique a étudier ait été choisie, des acteurs
représentant les différents groupes d’individus touchés par la problématique sont sélectionnés. |l
s’agit tant de représentants de la société civile (citoyens, associations, ONG, etc.) que du monde
industriel, des autorités publiques ou d’équipes de recherche scientifique. A ce stade, le choix de la
problématique politique, et éventuellement une idée préalable sur le type de mesures politiques a
envisager, peut conditionner la sélection des acteurs.

Ensuite, les scientifiques proposent au panel d’acteurs des méthodes d’évaluation économique
(analyse colit-bénéfice, analyse colt-efficacité, etc.) ainsi que des indicateurs écologiques, sociaux et
environnementaux pour communiquer de fagon synthétique les résultats produits par les méthodes
d’évaluation. Les acteurs sélectionnent les méthodes et indicateurs qu’ils jugent pertinents pour leur
problématique (représentation a la Figure 9 par la fleche rouge qui relie le cercle « acteurs » a
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I’accolade). Les scientifiques les orientent dans ce choix parfois difficile étant donné le haut niveau de
technicité de certaines méthodes.

Une fois ce choix effectué, les acteurs participent a la construction de scénarios de description des
problématiques politiques sélectionnées, de leur évolution a court, moyen et/ou long terme et des
mesures existantes pour les infléchir vers la trajectoire souhaitée. Ensuite, I'étape suivante consiste a
évaluer les impacts primaires qui pourraient se produire dans chaque scénario. Il s’agit d’impacts liés
a des modifications dans la fourniture de services écosystémiques par I'environnement a la suite des
évolutions possibles des activités économiques dans le futur ou des mesures environnementales
entreprises pour les contrer. Ces modifications peuvent par exemple concerner la fourniture de
services de régulation des flux hydriques par les zones humides cotieres, la fourniture d’habitats
aquatiques pour les jeunes alevins des estuaires ou encore la fourniture de services
d’approvisionnement en ressources comme les stocks de poissons marins. En conséquence, avant de
pouvoir passer a I’évaluation sociale et économique, il est nécessaire d’effectuer des recherches
biophysiques, de collecter des données liées aux différents services écosystémiques (données liées
aux processus écologiques, aux structures de I'écosystéme, aux stocks et aux flux de matieres en
présence) et, si possible, de quantifier des relations dose-réponse (ex. : relation entre les émissions
de polluants et des changements d’état de I’'environnement) qui se produisent dans la zone d’étude
prise en considération. Ce n’est que par le biais de ce travail que les impacts écologiques pourront
étre évalués, c’est-a-dire identifiés et analysés qualitativement et quantitativement (c’est-a-dire en
unités physiques : tonnes de poissons, surfaces de zones humides, nombre d’inondations par an,
etc.).

L’étape suivante consiste a évaluer les impacts secondaires, c’est-a-dire les impacts économiques et
sociaux des impacts écologiques. Il faut également évaluer I'impact économique et social des options
de mesures politiques en dehors de leur impact écologique (d’ou la fleche qui relie le cercle
« Options de mesures politiques » aux rectangles « Evaluation économique » et « Evaluation
sociale »). Par exemple, le colit des mesures environnementales peut avoir des impacts économiques
pour certaines firmes si le principe du pollueur-payeur est appliqué. Et un impact social est aussi a
envisager si ces firmes sont tentées de licencier certains de leurs salariés pour réduire les pertes de
bénéfices.

En ce qui concerne I'impact économique, il peut étre évalué a I'aide des outils mentionnés dans le
rectangle « évaluation économique » : analyse colt-bénéfice, analyse colt-efficacité, comptabilité
verte, analyse des filieres, modéles I-O et modeles d’équilibre général calculables. Toutes les
modifications de la fourniture des services écosystémiques ne peuvent pas étre évaluées en termes
monétaires. Ce probléme peut se poser pour des raisons morales : par exemple, mettre une valeur
monétaire sur la vie humaine pourrait préter a discussion. Il peut aussi se poser pour des raisons
pratiques : par exemple quand il s’agit d’un service écosystémique appartenant a la catégorie des
services intermédiaires exclus des valeurs monétaires (cf. discussion au Chapitre 1). Ces services
écosystémiques ne doivent pas pour autant étre omis dans I'analyse économique. Plus bas, nous
expliqguons comment les modeéles I-O hybrides peuvent intégrer ces services écosystémiques dans
une modélisation economico-écologique. En outre, ces services écosystémiques sont dans tous les
cas pris en compte au sein de I'évaluation sociale multicritere finale en termes écologiques et
sociaux. Pour I’évaluation sociale des études de genre peuvent étre menées ou des analyses de la
répartition des revenus a l'aide de l'indicateur de Gini (mesure les inégalités dans la répartition des
revenus au sein de la population d’un pays). Nous ne développons cependant pas les méthodes
d’évaluation sociale et écologique car cela dépasse le propos de notre étude. Nous nous concentrons
ici sur les méthodes d’évaluation économique de I'environnement.

A la Figure 9, le cercle des « Acteurs » est relié par une fleche a I'analyse d’incertitude. Cela se justifie
dans certains cas quand il est impossible d’effectuer des calculs de probabilité classiques, soit qu’il

98



manque de données sous forme de séries temporelles pour en calculer la probabilité d’occurrence,
soit qu’il s’agisse d’événements futurs encore jamais produits dans le passé et pour lesquels il
n’existe évidemment aucune donnée. Dans ces cas, comme nous I'avons vu plus haut, des méthodes
existent pour faire appel a I'avis d’experts. Les experts, qui sont aussi des acteurs, peuvent dans ce
cas octroyer des probabilités subjectives a certains événements (Cf. méthodes de prospectives de
type Delphi expliquée a I’Annexe A).

Ce n’est qu’ensuite que l'on passe a I'évaluation sociale multicritere, la partie normative du
processus d’aide a la décision. Les acteurs ayant été informés des impacts, tant en termes de
description qualitative que quantitative, sont a présent invités a évaluer le scénario de mesures
politiques qu’ils jugent le plus souhaitable suivant une grille de critéres d’évaluation (critéres choisis
préalablement par eux en concertation avec les scientifiques). Chaque acteur octroie une note a
chaque critére pour chaque scénario. Toutes les notes sont ensuite agrégées pour obtenir un score

global du scénario. Le score le plus élevé indique le scénario jugé le meilleur par les acteurs.

Bien que le schéma de la Figure 9 soit représenté de maniere linéaire, en réalité il devrait s’agir, dans
la mesure du possible, du temps et des moyens a disposition, d’'un processus itératif. Cela signifie
gu’idéalement, les acteurs et les scientifiques devraient avoir la possibilité d’adapter les étapes
précédentes en fonction des avancées dans la compréhension de la problématique réalisées aux
étapes ultérieures. A chaque itération les acteurs devraient justifier les points attribués pour chaque
critére afin de favoriser la compréhension mutuelle des perspectives de chaque groupe d’acteur. Ce,
pour dévoiler les intéréts cachés, mettre en évidence les avantages et désavantages et rendre les
compromis plus apparents, un objectif important de la participation des acteurs (voir Chapitre ).
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Figure 9. Les outils d’analyse économique de I’environnement dans les processus de décision politique.

Source : schéma adapté d’un rapport interne au projet de recherche européen SPICOSA (UEA-CSERGE, ULB-CEESE, IFREMER, 2008). NB : |’évaluation
écologique et sociale sont tout aussi importante que I’évaluation économique. Si nous ne les détaillons pas plus c’est uniquement parce que cela sort du
propos de notre étude.

b) Choix de la méthode d’évaluation économique appropriée

La Figure 9 montre qu’apres l'identification des impacts induits par un changement dans la fourniture
des services écosystémiques, des méthodes d’évaluation économique de ces impacts sont mises en
ceuvre. |l faut cependant sélectionner la ou les méthodes appropriées a la problématique politique
choisie et aux scénarios élaborés.

Dans un premier temps, les impacts écologiques dont les conséquences économiques peuvent étre
chiffrées en termes monétaires sont sélectionnés. Pour ces impacts-la, deux méthodes sont
envisageables : I'analyse colt-bénéfice ou I'analyse colt-efficacité (Figure 10). Le choix entre ces
deux méthodes dépend de la problématique politique sélectionnée. S'il s’agit d’'une problématique
dans laquelle une loi impose d’atteindre certains objectifs environnementaux (ex.: limites
d’émissions de gaz a effet de serre dans le cadre du protocole de Kyoto), il semble pertinent de
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mettre en place une analyse co(t-efficacité qui vise a identifier la mesure qui permettra d’atteindre
cet objectif au moindre co(t. En effet, il n’est pas question ici de discuter I'objectif environnemental
visé puisqu’il est imposé par la loi. Par contre, si la problématique politique sélectionnée consiste a
choisir une ou des actions parmi un panel de mesures politiques ou de projets envisageables sans
aucune contrainte imposée d’en haut, dans ce cas, I'analyse colt-bénéfice est la plus appropriée des
deux. Cependant, ces deux méthodes ne sont pas toujours indépendantes. Dans le chiffrage de
scénarios de mesures environnementales, il est parfois demandé, par les autorités publiques
commanditaires, que l'analyse colt-bénéfice intégre le colt des mesures mais pas n’importe
lesquelles. Il doit s’agir des mesures les moins chéres, ce afin de ne pas grossir artificiellement les
colits par rapport aux bénéfices (European Communities, 2009). Or identifier les mesures aux
moindres co(ts peut nécessiter une analyse co(t-efficacité, du moins partielle.

Dans un second temps, il est possible de faire appel a un deuxieme groupe de méthodes d’évaluation
économique pour les problématiques et les options de mesures politiques qui génerent des effets
économiques indirects (Figure 10). Les méthodes d’évaluation économique envisageables sont alors
les modeles input-output, la comptabilité verte ou encore les modeles d’équilibre général
calculables. Ces méthodes couvrent les effets indirects sur d’autres secteurs et/ou d’autres régions
gue ceux visés directement par la problématique et les mesures concernées. De tels effets
redistributionnels sur les autres secteurs de production ainsi que sur les ménages se produisent deés
gu’une mesure est entreprise a I'échelle de I'ensemble d’un secteur économique ou d’une région. A
ce niveau d’échelle méso- ou macroéconomique, c’est 'ensemble de I’écosystéme qui est concerné.
Or, étant donné les multiples interrelations entre les services écosystémiques et les activités
anthropiques, sans compter les interrelations entre activités anthropiques elles-mémes, il est difficile
de toucher a un groupe de composantes du systéme (secteurs économiques ou services
écosystémiques) sans que cela ait un impact indirect sur les autres composantes. C’est la raison pour
laquelle nous avons développé un modele I-O, précisément pour prendre en compte ces effets
indirects, ces effets redistributionnels des mesures environnementales. Prendre ces effets en compte
est important car en réalité, seules les mesures tres locales prises a I’échelle d’un projet individuel
(ex. : restauration des berges d’un étang, installation d’un grand batiment dans une zone de
protection naturelle, installation d’'une unité de traitement azote-phosphore spécifique dans la
station d’épuration d’une grande ville, etc.) peuvent négliger les effets indirects et se limiter, pour ce
qui est de I'évaluation économique, a une analyse colt-bénéfice ou colt-efficacité.

Chacune des méthodes d’évaluation économique est présentée ci-dessous avec leurs possibilités de
combinaison les unes avec les autres. Par exemple, les résultats des méthodes d’analyse des impacts
indirects peuvent étre injectés dans I'analyse colt-bénéfice ou I'analyse codt-efficacité et
inversement. Nous suggérons d’ailleurs a ce propos, certaines regles élémentaires de combinaison de
I'analyse colt-bénéfice avec la modélisation I-O afin de garantir le respect des recommandations
formulées par la Science Post-Normale et la GIZC.
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Figure 10. Choix de la méthode d’évaluation économique de I’environnement appropriée.
Source : schéma adapté d’un rapport interne au projet de recherche européen SPICOSA (UEA-CSERGE, ULB-CEESE, IFREMER, 2008).

II1.2. L’analyse coit-efficacité

L'analyse colt-efficacité consiste a utiliser un indicateur d’efficacité de la mesure politique, E, et a le
comparer au codt de la mesure, C, au sein d’un ratio C/E. Dans ce ratio, C est exprimé en unités
monétaires et E en unités physiques. Par exemple il pourrait s’agir de milliers d’euros par hectare de
zones humides restaurées, ou encore de milliers d’euros par tonne de métaux lourds traités dans les
eaux usées. Cependant, ce ratio n’informe en rien sur la pertinence de la mesure de restauration de
zones humides ou de traitement des métaux lourds (Pearce et al., 2006). L'analyse co(t-efficacité ne
permet pas de statuer sur l'intérét de la mesure. Est-ce que la restauration de zones humides
permettra une amélioration de la biodiversité, est-ce qu’elle favorisera réellement les processus
d’épuration naturelle des eaux de ruissellement chargées en phosphate et nitrate... ? L'analyse co(t-
efficacité ne peut pas répondre a ces questions.

Par contre, elle permet d’identifier, parmi un panel de méthodes alternatives, la méthode qui
coltera le moins cher si I'on souhaite mettre en place une mesure environnementale particuliere
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comme la restauration des zones humides. L'analyse co(t-efficacité permet de classer un panel de
mesures par ordre décroissant de colt de mise en ceuvre par unité d’efficacité environnementale.
Les limites de I'analyse colt-efficacité se retrouvent dans le fait qu’elle pourrait trés bien classer un
ensemble de mesures sans qu’aucune des mesures du classement ne soit intéressante d’un point de
vue écologique (Pearce et al, 2006). Pour pouvoir déterminer si une mesure est
réellement intéressante, il faut pouvoir en faire le bilan des avantages et des inconvénients. Une
technique utilisée par les pouvoirs publics qui permet de calculer le bénéfice net, c’est-a-dire les
avantages (bénéfices) tirés de la mesure aprées soustraction des inconvénients (co(ts), c’est I'analyse
colit-bénéfice (ex. : European Communities, 2008 et 2009).

II1.3. L’analyse coiit-bénéfice et les outils d’évaluation monétaire
a) Cadre théorique général de I'analyse coiit-bénéfice

Nous nous attardons plus en détail sur I'analyse colt-bénéfice dans le but de bien comprendre ses
objectifs et les limites des différentes techniques d’évaluation monétaire des services
écosystémiques marchands et non marchands utilisées dans cette approche. Cela permettra de
mieux comprendre les propositions que nous formulons plus bas pour cadrer l'intégration des
techniques de monétarisation a la modélisation input-output. Avant d’aller plus loin, précisons qu’un
service marchand englobe tout service écosystémique commercialisé (accés payant a un parc
naturel, poissons vendus a I'étalage, etc.). A I'inverse, un service non marchand couvre tout service
écosystémique qui n’est pas commercialisé et pour lequel il n’existe, par conséquent, pas de prix de
vente ou d’achat.

En matiere d’environnement, I'objectif de I'analyse colt-bénéfice consiste a quantifier I'impact d’un
changement dans la fourniture des services écosystémiques sur les bénéfices qu’en tire la société et
les colts qui en découlent — étant entendu que ce changement est provoqué par un projet, un
programme de mesures ou une politique.

Le terme « bénéfices » englobe tout type d’augmentation du bien-étre humain (Pearce et al., 2006).
Plus particulierement, cela comprend les résultats positifs directement attendus du projet, du
programme ou de la politique, incluant les améliorations du niveau de protection de I’environnement
ainsi que I'augmentation de la qualité de I'environnement lui-méme. Enfin, les bénéfices incluent
également tous les effets positifs qui découlent du projet méme s’ils n’en constituaient pas les
objectifs visés a la base : colts évités (économies) et bénéfices sociaux comme par exemple une
amélioration des conditions de travail ou de la santé de la population (European Commission, 2003).
En ce qui concerne les colts, dans le cadre de la mise en ceuvre de la Directive Cadre Eau par
exemple, la Commission européenne y inclut : i) les co(ts financiers directs liés a la mise en ceuvre du
projet, du programme ou de la politique; ii) les dommages causés par le projet aux services
écosystémiques marchands (ex. : services d’approvisionnement en ressources halieutiques) et non
marchands (ex.: réduction de la surface de foréts a usage récréatif) ; iii) les colts d’opportunité,
c’est-a-dire les bénéfices que I'on aurait pu tirer si au lieu de mettre en place le projet, on aurait pu
profiter de I'opportunité d’en faire un autre usage (European Commission, 2003) — étant entendu
que ce colt est déterminé par l'usage au bénéfice le plus élevé parmi tout le panel d’usages
possibles.

Pour pouvoir comparer un co(t a un bénéfice, il faut qu'’ils soient tous les deux exprimés dans la

méme unité. Pour ce faire, la valeur monétaire est utilisée. Cette valeur est attribuée aux bénéfices
et aux co(ts. Les colts et les bénéfices sont agrégés chacun de leur coté. La méthode d’agrégation ne
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consiste pas en une simple somme. Par exemple, des coefficients de pondération plus élevés sont
attachés aux bénéfices et aux colts dans le cas des catégories défavorisées ou a faible revenu. Une
des raisons en est que l'utilité marginale du revenu est variable et s’avére plus élevée pour les
catégories a faible revenu (Pearce et al.,, 2006). Ensuite, I'ensemble des bénéfices agrégés est
comparé a I'ensemble des colts agrégés. Si les bénéfices sont inférieurs aux codts, cela informe les
décideurs que du point de vue de I'analyse économique, le projet, le programme de mesures ou la
politique apporte plus d’inconvénients a la société que d’avantages. Etant donné qu’il n’est pas
toujours possible de placer une valeur monétaire sur un avantage, en particulier pour les services
écosystémiques non marchands, la condition « colts > bénéfices » n’est pas toujours jugée suffisante
pour décider de la rejeter. Dans certains cas, la régle fixée est « colts >> bénéfices », c’est-a-dire
gu’une mesure sera écartée par l'analyse économique uniquement si les colts sont fortement
supérieurs aux bénéfices. C'est le cas pour les regles de mise en ceuvre de la Directive Cadre Eau
établies par la Commission européenne (European Communities, 2009; Rinaudo et al., 2007). Celle-ci
reconnait la difficulté de chiffrer certains services écosystémiques en unités monétaires. En
conséquence, elle recommande de prendre une marge de sécurité car les bénéfices pourraient, dans
certains cas, étre sous-estimés par rapport aux colts. En outre, dans le cadre des regles de mise en
ceuvre de la Directive Cadre Eau, il est demandé de toujours joindre a I'analyse co(it-bénéfice, une
évaluation qualitative des bénéfices qui n"auraient pas pu étre quantifiés. Cela peut parfois amener a
conclure a un impact potentiel positif d’'une mesure bien que I'analyse co(t-bénéfice ait abouti a la
conclusion que les colits excedent largement les bénéfices.

Pour pouvoir élaborer un cadre d’intégration des évaluations monétaires dans la modélisation input-
output (réalisé a la Section III.7), il faut d’abord comprendre comment les valeurs monétaires sont
estimées et les services écosystémiques que chacune des techniques incluent et omettent. C'est
pourquoi les techniques de monétarisation sont présentées succinctement ci-dessous.

b) Techniques d’estimation de la valeur économique des services écosystémiques

Les bénéfices tirés de I'amélioration de la qualité d’une ressource environnementale sont estimés
par les préférences des individus pour un projet ou une mesure politique a l'origine de cette
amélioration (Turner et al., 2004). Les préférences individuelles sont estimées sur base du montant
maximal que les individus consentent a payer pour recevoir une unité supplémentaire d’un produit,
d’une ressource naturelle ou de sa qualité, ou de tout autre type d’avantage découlant par exemple
d’un projet ou d’un programme de mesures politiques (Pearce et al., 2006 ; Turner et al., 2004). Ce
montant maximal qu’un individu serait prét a payer est appelé de maniere équivalente « valeur
économique » ou « bénéfice ».

Plusieurs techniques existent pour estimer le consentement a payer (ou le consentement a recevoir
une compensation), c’est-a-dire la valeur monétaire des bénéfices et des colts. Elles peuvent étre
regroupées en deux catégories (Turner et al., 2004 ; Bielsa et al., 2009). La premiére catégorie
englobe les techniques basées sur des marchés existants pour inférer sur la valeur monétaire que les
individus conférent aux bénéfices et aux colts, ou autrement dit aux avantages et aux inconvénients
découlant de modifications de I’environnement (approches indirectes). La seconde catégorie
concerne des techniques qui visent a déduire le consentement a payer®® des gens pour un bénéfice
en effectuant des enquétes directement aupres des individus concernés (approches directes). Les
guestionnaires peuvent également porter sur le consentement a recevoir® une compensation pour

%3 Le consentement & payer = la part maximale de son revenu qu’un individu consentirait a payer pour recevoir un avantage
découlant par exemple d’un projet, d’un programme de mesures ou d’une politique (Pearce et al., 2006).

3 Le consentement 3 payer (CAP) est généralement utilisé pour un avantage alors que le consentement a recevoir une
compensation (CAR) est employé pour les colts. Cependant, les notions de CAP et de CAR peuvent étre élargies afin
gu’elles incluent respectivement le consentement a payer pour éviter un col(t et le consentement a recevoir une
compensation pour renoncer a un avantage (Pearce et al., 2006).
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un dommage, ce qui permet d’évaluer la valeur monétaire des colts. Les approches indirectes
incluent les techniques suivantes® :

- observations basées sur les prix de marché,

- méthode des colts de remplacement,

- préférences révélées : méthode des colits de déplacement, prix hédonistes, comportements de
prévention et dépenses de protection,

- méthode du colt des dommages évités : c’est une approche indirecte qui peut consister en un
mélange des approches susmentionnées (elle peut aussi parfois inclure des approches directes).

Quant aux approches directes, elles incluent les techniques de préférences déclarées, a savoir, les
évaluations contingentes et les modeles de choix tels que I'analyse conjointe et le classement
contingent.

Approche des prix de marché

L'approche indirecte qui est basée sur les prix du marché ne peut s’appliquer, par définition, qu’aux
biens et services qui possédent une valeur marchande (Turner et al., 2004). Cela concerne I'ensemble
des biens et services produits par les activités économiques ainsi que les services écosystémiques qui
sont échangés sur les marchés. Il s’agit des services écosystémiques appartenant aux catégories
suivantes : approvisionnement en ressources (ex.: extraction de sable et de pétrole) et certains
services culturels (ex. : visites payantes de parcs naturels). Cette méthode peut étre utilisée pour
évaluer les bénéfices tirés des résultats directs d’un projet. Il pourrait s’agir par exemple des
bénéfices tirés d’un projet de restauration de plusieurs hectares de foréts destinés a une exploitation
durable. Les bénéfices peuvent ensuite étre évalués par la vente des arbres coupés et revendus sur
les marchés. Cette méthode peut également étre utilisée pour évaluer le cot d’opportunité, une des
trois catégories de colts a prendre en compte pour la Directive Cadre Eau (European Commission,
2003) — a condition que ces colts concernent des biens et services qui possedent une valeur
monétaire. La technique des prix du marché présente |'avantage d’étre relativement simple a mettre
en ceuvre. Cependant, son inconvénient réside dans le fait que les prix du marché ne représentent
gu’une valeur partielle de la valeur économique conférée par les individus. En effet, le prix des
produits donne la quantité d’argent payée sur le marché. Cependant, certains individus seraient
préts a payer un montant supérieur au prix du marché (méme aprés correction des prix pour tenir
compte de l'effet des subsides, des taxes et des distorsions de marché) — cf. surplus du
consommateur (Turner et al., 2004). C'est la raison pour laquelle le prix du marché ne correspond
gu’a une approximation partielle du consentement a payer (CAP) c’est-a-dire de la valeur
économique.

L'approche indirecte des colits de remplacement et des préférences révélées, et I'approche directe
des préférences déclarées offrent une solution pour les services écosystémiques non échangés sur
les marchés et qui, par conséquent, ne possédent aucune valeur monétaire.

Technique des colts de remplacement

La technique des co(its de remplacement vise a estimer la valeur d’un service écosystémique par le
prix que cela colterait de remplacer ce service naturel par une installation produite par I’'homme
capable de fournir le méme service. Cela concerne par exemple une zone humide qui fournit une
protection naturelle contre les inondations que I'on pourrait évaluer monétairement au prix de la
construction de digues de protection d’efficacité équivalente. L'utilisation de cette technique
présuppose que linfrastructure de substitut permette un remplacement total du service

% Liste de techniques non exhaustive.
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originellement fourni par la ressource environnementale. Or, cette supposition n’est pas souvent
rencontrée (Turner et al., 2004). En outre, il est possible que les bénéfices qui étaient tirés de la
ressource environnementale dépassent largement les co(ts encourus pour son remplacement par
une infrastructure artificielle. Si a cela on ajoute la possibilité de sous-estimation de la valeur
économique quand les prix du marché se situent sous le montant maximal que les consommateurs
seraient préts a payer, le risque de sous-estimation est important lorsque I'on utilise la méthode des
colits de remplacement. C’est la raison pour laquelle Turner et al. (2004) recommandent d’utiliser
cette technique exclusivement lorsque les bénéfices ne peuvent pas étre estimés facilement d’une
autre maniére.

L'OCDE (2002) donne trois conditions a remplir pour pouvoir utiliser la méthode des colts de
remplacement:

- lingénierie écologique est réellement capable de produire des systémes assurant les mémes
fonctions en quantité et en qualité ;

- lingénierie écologique est la solution la moins coliteuse pour assurer ces fonctions ;

- son co(t est inférieur au consentement collectif a payer pour maintenir ces services.

Autrement dit, les colits de remplacement ne constituent une mesure acceptable de la valeur des
services écosystémiques que si la solution du remplacement est jugée économiquement pertinente
(Bielsa, 2009).

Technique du colt du trajet (ou du colt du « déplacement »)

Les méthodes des préférences révélées consistent a utiliser un marché de substitution pour évaluer
les services écosystémiques exempts de toute transaction sur les marchés. Par exemple, la technique
du co(t du trajet peut étre utilisée pour estimer la valeur économique du service récréatif offert par
les ressources naturelles comme les lacs ou les rivieres utilisées comme site de baignade ou de sport
nautique. Le co(t (trajet plus valeur du temps) payé par les vacanciers pour se rendre jusqu’a la
ressource naturelle est utilisé comme un prix implicite pour estimer la valeur monétaire d'un
changement dans la qualité du service écosystémique fourni par la ressource. La méthode du co(t du
trajet est généralement limitée a la valeur des services récréatifs fournis par la ressource (Turner et
al., 2004).

Technique des prix hédoniques

Toujours dans les méthodes de préférences révélées, un autre type de marché de substitution
consiste a travailler sur base des prix de I'immobilier, une pratique dénommée « technique des prix
hédoniques ». La différence de prix entre des biens immobiliers relativement similaires mais localisés
sur des sites différents permet d’évaluer la valeur que les individus sont préts a payer pour bénéficier
par exemple, d’un environnement exempt de pollution sonore ou atmosphérique, localisé prét d’une
forét ou a proximité d’un lac propre, etc. Par I'achat de ces biens immobiliers, les consommateurs
expriment implicitement la valeur économique qu’ils conférent a des services écosystémiques
intangibles, valeur que la technique des prix hédoniques doit isoler de la valeur totale d’un bien
immobilier par le biais de méthodes statistiques. Par exemple, deux propriétés localisées a proximité
de deux lacs distincts, tous les deux réputés pour leurs activités récréatives de baignade, pourraient
différer dans leur prix de vente sur le marché de I'immobilier uniquement en raison de la différence
dans la qualité de I'’eau du lac. L'étude de Leggett et Bockstael (2000) montre par exemple qu’une
diminution des coliformes fécaux dans la riviere Chesapeake aux Etats-Unis pourrait bien augmenter
le prix de I'immobilier de 2%. Une limite importante a la technique des prix hédoniques réside dans
le fait qu’elle n’est applicable qu’aux services écosystémiques susceptibles de se refléter dans le prix
des biens immobiliers (Turner et al., 2004). Il s’agit essentiellement des services culturels de type
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récréatifs et esthétiques du paysage et des services d’approvisionnement en air, sol et en eau de
qualité sans danger pour la santé (ex.: dégringolade des prix des logements localisés a proximité
d’une décharge ou de fumées industrielles).

Dépenses de protection et d’évitement

Une autre méthode de préférence révélée consiste a prendre en compte les dépenses des ménages
pour se protéger contre une nuisance ou pour éviter la nuisance. Les dépenses de protection
concernent par exemple les dépenses liées a I'installation de matériaux d’isolation sonore pour lutter
contre la pollution par le bruit (logements a proximité de gares et d’aéroports). Concernant les
dépenses d’évitement, Bresnahan et al. (1997) étudient par exemple la maniére dont les individus
modifient leur comportement (en passant moins de temps dehors) en réponse a une augmentation

de la pollution de I'air a Los Angeles.
Fonctions doses-réponses

La derniere méthode de préférence révélée que nous aborderons concerne les fonctions doses-
réponses Certaines modifications dans la qualité de services écosystémiques intangibles peuvent, via
un chemin complexe de liens successifs de cause a effet, générer un impact économique mesurable
en termes monétaires. Des fonctions doses-réponses peuvent par exemple étre calculées pour
I'impact de la pollution de I'air (la dose) sur la hausse des colts médicaux liés aux maladies
respiratoires (Resosudarmo, 2003), voire méme sur des pertes de salaires et de profits ou encore de
rendements en agriculture (la réponse). L'évaluation économique est alors réalisée en multipliant la
fonction physique dose-réponse par le prix d’une unité d’impact. Cela donne une fonction dose-
réponse monétarisée (Turner et al., 2004). S’il s’agit d’'une baisse des rendements agricoles, 'unité
sera par exemple exprimée en termes de tonnes de blé récoltées en moins par unité de polluant
atmosphérique supplémentaire. Cette technique est par contre limitée dans ses possibilités
d’application car il est souvent difficile voire impossible de prouver un lien entre I'émission d’un
polluant et son impact physique en termes d’effet sur la santé, la production ou I'agriculture. L’étape
de I'’évaluation économique de cet impact ne peut donc méme pas démarrer.

Méthode du colit des dommages évités

Cette méthode de préférence révélée consiste a évaluer les services écosystémiques non marchands
en estimant leur valeur économique sur base du colt des dommages qui résulteraient de la perte de
ces services. Par exemple, pour évaluer monétairement le service de protection contre les
inondations cotiéres fourni par les dunes, cette méthode consiste a évaluer la fréquence et I'impact
des inondations qui se produiraient en I'absence de dunes et a en chiffrer les colts liés aux
destructions des champs, des batiments et autres infrastructures rurales et urbaines. Ce dommage
évité est considéré comme un bénéfice, c’est-a-dire un colt négatif, une perte d’argent qui aurait pu
avoir lieu en I'absence du service écosystémique mais qui a été évitée grace a sa présence. Cette
méthode consiste a utiliser conjointement les différentes approches d’évaluation pour évaluer
I'ensemble des dommages a prendre en considération. Par exemple, I'impact sur les terrains
agricoles peut étre étudié en analysant la variation des prix de location ou de vente des terrains
agricoles en fonction de la fréquence des inondations (méthode des prix hédoniques). Il est probable
que les prix seront d’autant plus bas que les événements d’inondation seront élevés et violent.
L'impact sur la perte de rendements agricoles causée par la destruction des sols peut quant a lui, étre
évalué par une fonction dose-réponse qui chiffre les pertes de rendement en fonction du type de sol
agricole et de plantes cultivées ainsi que de la profondeur, de I'étendue et de la durée de
I'inondation.
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Cependant Turner et al. (2004) soulignent que la méthode des dommages évités sous-estiment
souvent le dommage car parmi les trois types de colit des dommages a prendre en compte (colts,
directs, indirects et intangibles), les colts intangibles sont extrémement difficiles a chiffrer. En effet,
la méthode peut aisément prendre en compte les colts directs : impact résultant du contact direct
entre les eaux issues de l'inondation et les infrastructures rurales et urbaines. Elle peut également
considérer les colts indirects: colt des mesures d'urgence pour venir en aide aux victimes,
réduction de la production découlant de la destruction des infrastructures dans certains secteurs et
effet indirect sur leurs fournisseurs et sous-traitants, impact sur le secteur des transports et
augmentation du co(t de la vie. Cependant, par définition les impacts intangibles ne sont pas
directement quantifiables. Il s’agit, par exemple, des effets psychologiques (stress causé par
I'inondation et I'angoisse liée aux événements futurs) et des problémes sur la santé causés par
I'inondation. Or les co(ts intangibles pourraient bien étre plus élevés que les co(ts directs (Green et
Penning-Rowsel, 1989). Turner et al. (2004) estiment que la plupart des colts intangibles peuvent
étre envisagés mais pas évalués monétairement. C'est la raison pour laquelle, ajoutent-ils, la
méthode du colit des dommages évités sous-estime le colt total du dommage, et par extension, la
valeur des services écosystémiques.

Méthode des préférences déclarées : évaluation contingente et modeéles de choix

Une limite importante des méthodes de préférences révélées réside dans le fait qu’elles ne peuvent
prendre en compte que la valeur économique des services écosystémiques faisant I'objet d’'un usage
direct et indirect par les individus (Turner et al., 2004, Pearce et al., 2006). En effet, un service qui
n’est utilisé par personne, ni directement ni indirectement, peut difficilement voir sa valeur étre
reflétée dans un bien particulier vendu sur un marché existant. La méthode des préférences
déclarées permet de pallier ce probleme en partie et de couvrir tant les services écosystémiques
possédant une valeur d’usage (directe et indirecte) que ceux qui n’en possedent pas mais auxquels
les citoyens conferent une valeur malgré tout (valeur de non usage), que ce soit pour des raisons
philosophiques, éthiques ou d’altruisme par exemple (voir Encadré 3).

L'évaluation contingente (approche directe) est une méthode de préférences déclarées basée sur la
construction d’un marché hypothétique. Elle consiste 3 mener une enquéte directement aupres des
individus et a leur demander le montant maximum qu’ils seraient préts a payer pour une
amélioration de la qualité ou de la quantité d’un service écosystémique, ce service leur étant
présenté dans le cadre d’un marché hypothétique (Bateman et al., 2002). Cette technique permet
d’estimer la valeur économique des services écosystémiques utilisés (directement ou indirectement)
par les individus ainsi que ceux qui ne le sont pas (valeur de non usage). Cela peut couvrir par
exemple les services récréatifs offerts par une riviere. Cela peut également concerner la biodiversité
en général parce que certains individus y attachent une valeur philosophique ou que par altruisme,
ils souhaitent transmettre une nature saine aux générations futures.

Outre I"évaluation contingente, il existe une seconde méthode des préférences déclarées, ce sont les
modeles de choix. Cette méthode s’applique de la méme maniere que I'évaluation contingente si ce
n‘est qu’il est demandé aux répondants des questionnaires de choisir leur alternative préférée
(modele de choix de type analyse conjointe) ou de classer par ordre de préférence (modéle de choix
de type classement contingent) plusieurs alternatives qui couvrent différentes combinaisons de
services écosystémiques décrits en fonction de leurs caractéristiques diverses, de la quantité ou de la
qualité disponible, etc. (Bielsa et al., 2009). Hanley et al. (2006) ont par exemple appliqué cette
technique pour évaluer les bénéfices tirés d’une amélioration de la qualité de I'’eau des rivieres Wear
et Clyde au Royaume-Uni. Il a été demandé aux répondants de I'enquéte de choisir entre différentes
alternatives définies en fonction de caractéristiques écologiques (niveau de qualité écologique de la
riviere, esthétique et état des berges) et de colts associés aux mesures nécessaires pour atteindre
ces différents niveaux de qualité écologique. La valeur économique (c’est-a-dire le consentement a
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payer) d’'un changement de ces attributs depuis un niveau acceptable vers un bon niveau de qualité
écologique a été ensuite déterminée par une analyse statistique des choix effectués par les
répondants. Les modeéles de choix présentent |'avantage d’étre plus flexibles que les évaluations
contingentes car ils permettent d’évaluer les différentes caractéristiques d’un scénario plutét que le
scénario dans son entiereté. Cest donc intéressant pour les scénarios de mesures
environnementales dont les conséquences sont multiples.

Services écosystémiques omis par I’évaluation monétaire

Si la série de techniques d’évaluation économique énumérées ci-dessus permet d’évaluer
monétairement une quantité importante de services écosystémiques non marchands, une catégorie
de services n’est cependant pas couverte. Il s’agit des services écosystémiques intermédiaires
abordés plus haut au Chapitre | (Fischer et al., 2009 ; Turner et al., 2004). Cela couvre les services qui
assurent I'existence de tous les autres services écosystémiques dont I'homme bénéficie, c’est-a-dire
les services d’auto-entretien et de régulation (MA, 2005 ; de Groot et al., 2002).

Pour faire le lien avec les catégories de valeurs utilisées en évaluation économique, les services
écosystémiques intermédiaires couvrent les valeurs d’usage indirectes non marchandes (en effet, la
valeur d’usage qui peut se diviser en usage direct et indirect, n’apparait pas a 'Encadré 3). Le terme
indirecte se réfere au fait que les individus ne peuvent jouir du service écosystémique concerné
gu’au travers de l'usage d’un autre service écosystémique dont le premier dépend. Le terme non
marchand spécifie que ce service indirect ne posséde pas de prix, qu’il n’est pas commercialisé sur un
marché. Le cas de la ville de New York mentionné plus haut donne un bon exemple de valeur d’usage
indirecte non marchande. Le service de filtration offert par la forét est un service intermédiaire de
régulation de la qualité des eaux dont la population newyorkaise ne peut jouir gu’indirectement au
travers du service final d’approvisionnement en ressources en eau.

On peut également considérer que certains services écosystémiques intermédiaires entrent dans la
catégorie des valeurs de non usage. Il peut s’agir par exemple de la valeur altruiste ou de legs qu’un
individu confererait a une espéce de crevette dont il sait qu’elle joue un réle important dans la
chaine trophique en tant que proie pour certaines espéces de poissons bien que lindividu en
question ne consomme pas ces poissons. Cependant, il pourrait estimer que d’autres personnes ont
le droit de continuer a pouvoir en consommer (valeur altruiste). S’il s’agit de poissons que personne
ne consomme actuellement, il pourrait penser que les générations futures (valeur de legs) pourraient
un jour les consommer (suite aux pressions sur les ressources alimentaires terrestres par exemple)
ou découvrir des molécules aux propriétés intéressantes dans leur organisme.

L'omission des services écosystémiques intermédiaires par les méthodes d’évaluation monétaire
constitue une faiblesse qui nécessite que ces méthodes soient complétées par des approches basées
sur des unités physiques ou des approches hybrides (unités physiques et monétaires). Le modeéle Eco
développé dans cette étude est un modele I-O hybride qui constitue une démarche en ce sens.

I111.4. La modélisation input-output

a) Cadre théorique général

L’évaluation économique des impacts directs d’un projet ou d’une mesure politique peut étre
étudiée par le biais de I'analyse colt-efficacité ou de I'analyse co(it-bénéfice, toutes deux présentées
ci-dessus (Figure 10). Cependant, il arrive qu’un projet ou une mesure politique de taille importante
génére des impacts indirects, c’est-a-dire des effets redistributionnels sur d’autres secteurs que ceux

109



visés directement par le projet ou la mesure concernée. C'est le cas de la mesure de restauration des
nourriceries pour jeunes alevins simulée aux Chapitres IX et X. La restauration de nourriceries n’a pas
seulement un effet sur les stocks de poissons et le secteur de la péche. Son effet est également
conséquent sur les recettes des secteurs qui participent aux co(ts de restauration dans I'application
du principe pollueur payeur, ce qui se traduit par une diminution des bénéfices et des salaires (ou du
nombre d’emplois) dans certains secteurs. Cela diminue légerement les investissements et la
demande finale des ménages, provoquant une légere réduction de la production économique et du
PIB. L'effet de la variation du revenu des ménages sur leur consommation finale est un effet indirect
qui s’appelle, en modélisation I-O, un effet induit. Un autre effet indirect concerne les
investissements importants en matériaux de constructions (digues spéciales, activités de dragages,
etc.) pour la restauration. Cela génere des retombées positives pour tous les secteurs qui fournissent
le secteur de la construction en matieres premieres, en produits semi-finis et en services.

Pour évaluer des impacts indirects tels que ceux présentés dans I'exemple ci-dessus, la modélisation
I-O se révele un outil trés utile (Figure 10). En effet, tout modele I-O est basé sur des tables de
chiffres qui représentent les échanges commerciaux entre les différents secteurs économiques ainsi
que ce qu’ils produisent pour la demande finale (des ménages entre autres), en ce inclus les
investissements (équipements, machines, etc.). Ces tables permettent de construire des équations
linéaires qui représentent les liens entre la production d’un secteur (output) et ses fournisseurs en
inputs (tout type d’intrant dans la production d’un produit ou d’un service : matiéres premieres,
produits semi-finis et services). Une mesure qui réduirait la production du secteur considéré aura un
effet indirect a la baisse sur la quantité d’inputs demandés a ses fournisseurs. Si I’'on connait I'impact
économique d’un projet ou d’une mesure politique sur le secteur en question, I'impact chiffré peut
étre entré dans les tables I-O pour en évaluer |'effet redistributionnel sur les fournisseurs de ce
secteur et sur les emplois directs et indirects.

Il existe plusieurs types de tables I-O. L'objectif étant ici d’expliquer le principe général de la
modélisation I-O, nous présentons la table la plus simple. Il s’agit de la matrice I-O de Leontief (1936),
du nom de son créateur, aussi appelée « industrie par industrie ». Les autres tables sont présentées
dans le Chapitre VI. La structure de base de la matrice de Leontief est présentée au Tableau 6. Les
colonnes représentent la destination des inputs et les lignes représentent la production des outputs.
En d’autres mots il s’agit d’'un tableau avec, d’une part, en ligne, les secteurs producteurs d’outputs
et, d’autre part, en colonne, les secteurs qui consomment ces mémes outputs sous forme d’inputs
(d’intrants) qui entrent dans leur processus de production. Les matrices |-O sont construites selon
I'idée relativement simple que les biens et services produits par un secteur économique devraient
étre enregistrés dans une table simultanément par origine et par destination. Des biens sont produits
par un secteur (ex. : coton produit par I'agriculture) et sont utilisés comme « inputs » dans un autre
secteur afin que ce dernier puisse assurer la production de son produit final aussi dénommé
« output ». Il peut s’agir par exemple de la production de tissus par les industries textiles
(« Manufactures » au Tableau 6). Ces industries utilisent comme input le coton produit par le secteur
agricole. Ces échanges interindustriels d’inputs constituent ce qui est appelé la « demande
intermédiaire » (quadrant A au Tableau 6). Ce terme englobe les transactions interindustrielles, soit
I’ensemble des biens et services achetés par les entreprises a d’autres entreprises et utilisés dans
leurs processus de production destinés, en bout de chaine, a alimenter la demande finale (quadrant
B). Celle-ci comprend les ménages (« Private final consumption » au Tableau 6), le gouvernement (et
les ONG), les investisseurs (GFCF pour « Gross Fixed Capital Formation » ou « formation brute de
capital fixe®® » en francais) et les consommateurs étrangers localisés en dehors du pays ou de la

*® Ne pas confondre la formation brute de capitale fixe (GFCF) qui se situe dans le quadrant B (demande finale)
et la rétribution des facteurs de production inclus dans la valeur ajoutée qui se situe dans le quadrant D. La
formation brute de capitale fixe est un flux qui consiste a investir, acheter de nouveaux équipements pour
augmenter le stock de capital fixe, c’est-a-dire a acheter de nouveaux facteurs de production. La rétribution
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région (exportations). La terminologie « demande finale » indique simplement que le bien ou le
service consommeé ne sera pas utilisé dans un processus de production (Common and Stagl, 2005).

Outre des inputs intermédiaires, les entreprises consomment aussi des inputs primaires pour leurs
besoins de production. Il s’agit de tous les composants de la valeur ajoutée (Value Added dans le
quadrant D au Tableau 6), c'est-a-dire la rétribution des facteurs de production®” (Common and Stagl,
2005) : rétribution de la force de travail (salaires payés aux travailleurs, primes payées aux managers
pour la prise de risque, etc.), rétribution du capital financier (intéréts payés sur les emprunts
bancaires, dividendes versés aux actionnaires, etc.), rétribution du capital fixe (frais de location
d’équipements, de batiments et de terrains, amortissement des machines et équipements usagés ou
obsolétes). Le capital fixe, aussi appelé « capital physique », englobe tout bien tangible ou intangible,
produit par une activité économique et utilisé de maniere répétée et continue dans d’autres
processus de production économique pour une durée supérieure a un an (Eurostat, 2008).

C'est par le biais des inputs primaires (Value Added au Tableau 6) que le modele I-O peut rendre
compte de I'impact indirect de certains projets ou mesures politiques sur I'emploi et les salaires. I
est possible ensuite de calculer un lien entre les salaires et la matrice de la demande finale pour
chiffrer I'impact des salaires sur la consommation. Et comme les équations I-O construites sur base
du Tableau 6 relient directement la demande finale a la matrice de la demande intermédiaire, il est
possible de calculer I'impact de la demande finale sur la production de chaque secteur avec un calcul
final de I'effet sur le PIB (les équations sont détaillées au Chapitre VII.6). D’ou I'intérét de cet outil
pour I'évaluation des impacts indirects.

Tableau 6. Représentation agrégée d’une matrice input-output de Leontief (industrie par industrie). Source : OECD
(2006).

Transaction matrix

" 3g
@ 5 =85 € § 58
Users o = 3% cs 2 = o a
=1 3] ] @ s 2 E =
s 9 € § = gl =28 £ E £ £3
Suppliers e £ § = 2 e g2 2_2 O 4 é 8
2 = = 35 3 3] &8 88 © & £%
Agriculture N 2731 3 8260 36 59 615| g 962 62 567  8568|C 21863
Mining 4 282 2013 3979 188 60 28 o 210 5528 12202
Manufactures 3322 291 40218 480 8004 16999] 16896 2340 8573 113777] 210900
Utilities 983 53 2400 4395 85 3458| 6184 14 439 238] 18249
Construction 121 70 565 135 14103 9509 405 530 33974 832 60244
Services 2884 1078 28400 1404 9339 106994] 126180 87409 16752 55512] 435953
Tmports 1779 1020 71117 1878 7572  33964] 24189 1085 17771 81863
Net taxes on products 129 67 497 706 249 8651 22908 -152 10233 0
TOTALUse 11953 2873 153470 13013 39509 180250] 197752 91288 88519 266318
at purchaser’s prices I
Yalle Aie Dog10 9419 57430 5236 20645 255703|
at basic prices
Industry Output K
o atlc pikces 21863 12292 210900 18249 60244 435953'

Légende : A = matrice de le demande interindustrielle (échanges interindustriels d’inputs). B = matrice de la demande finale. C = total

output par secteur. D = valeur ajoutée = rétribution des facteurs de production. GFCF = gross fixed capital formation = formation brute de
capital fixe.

des facteurs de production couvre les payements inféodés au stock de capital fixe existant qui a été acheté les
années précédentes (location de machines et batiments, etc.).

%’ Facteurs de production = éléments de base nécessaires pour produire : le capital et le travail. Le capital
comprend ici le capital physique aussi dénommé « capital fixe » (machines, équipements, batiments, terrains,
véhicules, etc.) et le capital financier (actions, obligations, capitaux propres formés quand tous les bénéfices ne
sont pas distribués aux actionnaires, etc.).
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b) Intégration des services écosystémiques
Utilité de I'intégration des services écosystémiques au modéle I-O

Un avantage de la modélisation I-O par rapport aux techniques d’évaluation monétaire des
externalités environnementales réside dans le fait que les composantes environnementales peuvent
étre évaluées en unités physiques : des tonnes pour les polluants, des hectares ou des tonnes pour
les ressources naturelles, etc. En outre cela n"'empéche pas que les composantes économiques soient
évaluées en unités monétaires : des millions d’euros pour les investissements verts, etc. Ce qui
permet de couvrir a la fois les services écosystémiques intermédiaires (services d’auto-entretien et
régulation de premier ordre) non évaluables par les techniques d’évaluation monétaire et ceux qui le
sont (bénéfices issus des services finaux comme les services d’approvisionnement en ressources et
les services culturels, ainsi que les bénéfices issus des service finaux fournis par les services de
régulation de second ordre) (voir Section 1.2).

Les possibilités d’application qui en découlent sont nombreuses. Pour n’en citer que quelques-unes
(Leontief, 1970 et 1974): calculer I'impact d’une mesure économique sur la quantité totale
d’émissions d’un polluant dans une région ou un pays, évaluer l'impact d’'une mesure
environnementale sur I'emploi et sur les prix des biens et services, estimer I'impact indirect d’une
mesure politique prise dans un secteur sur les autres secteurs qui y sont liés, calculer la part de
responsabilité directe et indirecte de chaque produit de consommation dans le total des émissions
d’un polluant (cela permet d’identifier des produits qui ne polluent pas par eux-mémes mais dont les
intrants intermédiaires nécessaires a leur fabrication génerent une pollution importante), etc.

Opération d’environnementalisation de la matrice I-O

A la base, une matrice I-O représente uniquement le systéme économique. Pour y intégrer des
caractéristiques des services écosystémiques, une premiere opération d’ « environnementalisation »
doit étre réalisée. Cette premiére opération consiste a ajouter des colonnes pour prendre en compte
les émissions polluantes (en tonnes par exemple) ou la consommation de ressources naturelles (en
tonnes, en hectares, etc.). Les émissions polluantes sont considérées comme un nouvel output
produit par les secteurs économiques. Cet output est utilisé comme input par un nouveau secteur :
I’écosystéme qui recoit les émissions polluantes. Il est pris en compte en ajoutant une nouvelle
colonne a la matrice. La consommation des ressources naturelles est considérée comme un output
produit par le secteur écosystémique et consommé comme input par les secteurs économique. Cet
input est pris en compte en ajoutant une nouvelle ligne. Ensuite les équations I-O s’appliquent a ces
nouveaux outputs et inputs écologiques exactement comme elles s’appliquent aux inputs primaires
(composantes de la valeur ajoutée). Cela signifie que la quantité de polluants émis et de ressources
consommeées est calculée au prorata de I'output de chaque secteur. Cet output varie en fonction du
scénario simulé dans la matrice.

Une seconde opération d’environnementalisation de la matrice concerne la modification de la
demande finale pour prendre en compte les investissements verts (en millions d’euros). Par exemple,
dans un scénario de réduction des émissions polluantes, les investissements dans une nouvelle
technique d’épuration des effluents industriels et urbains devraient étre comptabilisés dans la
colonne de la formation brute de capital fixe (GFCF au Tableau 6). L'effet des investissements sur la
production d’outputs de chaque secteur est pris en compte par le biais des équations I-O. Et I'effet
sur les émissions polluantes est pris en compte en réduisant, dans la premiéere opération
d’environnementalisation, la quantité de polluant émis par unité d’output industriel.

Les opérations d’environnementalisation de la matrice I-O rendent possible I'étude des processus
d’interaction et d’échanges entre le systeme économique et le systéme environnemental.
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Premierement, les modeles I-O permettent de quantifier ce qui se passe a linterface entre
I’écosystéme et le systeme économique lorsqu’un changement est introduit dans le systéme
économique suite a I'apparition d’'une nouvelle activité ou de la mise en ceuvre d’un projet ou d’une
mesure politique. Il s’agit de la quantification de la consommation de ressources naturelles (services
d’approvisionnement en ressources) et d’assimilation par I’environnement des polluants émis par les
activités économiques (services de régulation de type puits). Deuxiemement, les modéles I-O
permettent de quantifier ce qui se passe dans le systeme économique lorsqu’une modification est
introduite dans I’écosysteme, par exemple lorsqu’une mesure environnementale modifie la quantité
de ressources naturelles disponibles pour la consommation ou impose des modifications des
standards de production industrielle.

Au terme d’'une modélisation I-O, le décideur obtient une série de chiffres. Par exemple, I'un
concernant la production économique totale (le PIB), le second concernant I’emploi, un troisieme sur
les surfaces de zones humides perdues ou les émissions de gaz a effet de serre dans I'atmosphére,
un autre concernant les bénéfices engrangés par chaque secteur, etc. Ces chiffres donnent une
vision quantitative de l'impact distributionnel du projet ou du programme de mesures étudié —
distributionnel au sens d’une distribution de I'impact depuis le secteur directement touché vers les
autres secteurs qui y sont liés directement et indirectement. L'impact peut également étre
distributionnel au sein des différentes composantes de I'écosystéme si des boucles exogénes de
modélisation bioéconomiques sont reliées a la matrice 1-O. Quantifier cet impact distributionnel
permet de rendre les compromis clairs et apparents aux décideurs et autres acteurs. Or, selon
Munda et al. (1994) et Van den Bergh et Nijkamp (1991), cela est nécessaire si I'on souhaite que les
mesures de gestion environnementale soient opérationnelles (voir Chapitre Il). C'est ensuite aux
décideurs de choisir les compromis qu’ils sont préts a faire, c’est-a-dire les ressources et les secteurs
qu’ils sont préts a avantager et ceux qu’ils sont préts a impacter négativement selon le scénario de
mesures choisi.

En un sens, I'analyse colt-bénéfice participe également a ce type de description en quantifiant pour
chaque groupe d’acteurs visés par la mesure, les pertes ou les gains de bénéfice encourus suite a la
mise en ceuvre d’'une mesure environnementale. Sauf que les impacts distributionnels ne sont pas
pris en compte au sein du systéme économique. Concernant les impacts distributionnels au sein du
systeme environnemental, ils peuvent étre pris en compte dans I'analyse colt-bénéfice pour autant
qu’ils soient monétarisables. Cela exclut d’emblée les services d’auto-entretien et de régulation de
premier ordre, catégories de services les plus vitales de toutes puisque sans elles les services
écosystémiques qui assurent la subsistance de ’lhomme n’existeraient pas (MA, 2005). C’est la un
avantage de la modélisation I-O par rapport a I'analyse colt-bénéfice, les services d’auto-entretien et
de régulation de premier ordre, pour lesquelles aucune évaluation monétaire n’est possible, peuvent
étre étudiés en unités physiques (hectares, tonnes, etc.). Cette considération sera développée plus
bas.

Les modeles I-O présentent toutefois des limites. Par exemple, ils ne permettent pas de capter
I'impact d’un projet ou d’'une mesure environnementale de faible ampleur car les parametres du
modele sont trop agrégés. lls représentent les caractéristiques des secteurs et non pas de chaque
entreprise du secteur. En conséquence, une matrice 1-O régionale ou nationale ne peut capter que
les mesures ou les impacts qui se chiffrent en millions d’euros. Pour les montants inférieurs, il faudra
donc se référer a I'analyse colt-efficacité ou aux techniques d’évaluation monétaire des externalités
environnementales. En outre, si les pays développés possedent en général tous une matrice I-O
nationale, ce n’est pas le cas de tous les pays en développement, émergents ou en transition. Or,
sans matrice I-O produite par l'institut national de statistique, aucune analyse économique n’est
possible a moins de mettre en ceuvre des techniques d’enquéte ou d’enquétes partielles (Round,
1983). Cependant ces techniques peuvent se révéler tres lourdes et longues a mettre en ceuvre
(Miller et Blair, 1985). D’autres limites des modeles I-O sont abordées aux Sections II.1, I1.6 et VIII.2.
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I11.5. PIB ajusté par rapport a I'’environnement

Depuis les années 1960, les économistes réfléchissent a une méthode qui permette de prendre en
compte I'environnement dans la comptabilité nationale. Plusieurs écrits de cette époque se basent
sur I'idée que les dommages environnementaux et la perte de ressources environnementales causés
par les activités économiques devraient étre pris en compte comme un désinvestissement ou une
perte de bien-étre. lls devraient en outre étre inscrits dans la comptabilité nationale de fagon a
contrebalancer la valeur ajoutée générée par 'activité économique — valeur ajoutée mesurée par le
PIB (O’Connor et Steurer, 2006). Deux approches ont été développées en ce sens. La premiére
consiste a calculer un indicateur appelé I'épargne véritable. Il s’agit d’un calcul de l'investissement
net qui consiste a retirer du montant des investissements bruts, non seulement les dépenses
d’amortissement (partie de l'investissement qui sert a remplacer tant le capital fixe usagé ou
obsolete que le capital humain) comme cela se fait classiqguement mais aussi les montants dépensés
pour remplacer le capital naturel épuisé (diminution des ressources pétroliéres, des surfaces
forestieres, etc.). La seconde approche est assez similaire si ce n’est que ce ne sont plus les pertes de
capital naturel qui sont soustraites mais les dépenses de protection face aux dommages causés par la
dégradation de l’environnement. En intégrant ces investissements nets ajustés par rapport a
I’environnement dans le calcul du revenu national, il est possible de calculer un PIB ajusté par
rapport a I'environnement.

Les avantages et inconvénients des deux approches susmentionnées sont présentés ci-dessous ainsi
que leurs relations possibles avec la modélisation I-O. Ces approches ne sont pas non plus sans lien
avec les méthodes d’évaluation monétaire utilisées en analyse colt-bénéfice car certaines des
critiques formulées a I'égard cette derniére s’appliquent également aux indicateurs de type PIB
ajusté.

a) L’approche de Solow : I'épargne véritable
Description de I’approche

Une premiére réelle prise en compte de la durabilité environnementale est proposée dans les années
1980. Elle se base sur I'épargne nette ajustée (également connue sous le nom d’épargne véritable,
d’investissement véritable, investissement net ajusté ou de « genuine saving » en anglais). Il s’agit
d’un indicateur de soutenabilité qui s’appuie sur les concepts de la comptabilité nationale verte en les
reformulant en termes de stocks et de richesses plutét qu’en termes de flux de revenus ou de
consommation. Le contexte théorique est l'idée selon laquelle la soutenabilité requiert un stock
constant de « richesse au sens large » qui ne se limite pas aux ressources naturelles mais comprend
également le capital physique productif, tel que mesuré dans la comptabilité nationale traditionnelle,
et le capital humain (Stiglitz et al., 2009).

Sur base de cette logique, Solow (1986) établit la condition suivante pour déterminer si I'économie
se trouve sur un sentier durable ou non : I'investissement net doit étre supérieur ou égal a zéro pour
garantir un revenu national toujours constant ou croissant, c’est-a-dire permettre a la population de
consommer indéfiniment sans risquer un jour de devoir réduire sa consommation (et donc la
production) ou y mettre fin. Ce raisonnement part de I'état de fait que I'investissement permet de
renouveler le capital, un des deux facteurs de production essentiels (I'autre étant le travail) qui
assurent le maintien de la production économique. Quand l'investissement net égale zéro (et que
I'investissement brut est supérieur a zéro), cela signifie que tous les investissements ont été placés
exclusivement dans le remplacement du capital usagé ou obsolete, qu’il s’agisse du capital fixe
(machines, équipements, batiments, terrains) ou humain (formations, niveaux de connaissances,
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etc.). Quand l'investissement net est inférieur a zéro, le capital usagé ou obsoléte n’est pas renouvelé
et la production chute graduellement a mesure que le capital se dégrade avec le temps.

C'est ainsi que dans cette perspective du maintien de I'investissement net a un niveau supérieur ou
égal a zéro comme condition a la durabilité, Solow (1974 et 1993) estime que la durabilité dépend du
maintien de la consommation (un proxy de I'utilité), c’est-a-dire le maintien du revenu national (PIB).
Or ce dernier est fonction du niveau de production, lui-méme fonction des investissements dans le
renouvellement du capital total (Kestemont, 2010). Dans le calcul du PIB, ce revenu est calculé par la
somme de la consommation (C)*® et des investissements en capital fixe (I;,) a laquelle on soustrait
les importations (Y) et on ajoute les exportations (X) (Eurostat, 2008)*°. Cependant, étant donné
gu’une partie des investissements sert uniquement au remplacement du capital fixe usagé ou
obsolete et non pas a augmenter la capacité de production de I'économie, il est intéressant de
calculer un produit intérieur net (PIN) pour mesurer la richesse réellement produite®. Le PIN est égal
au PIB moins la dépréciation du capital usagé ou obsoléte (D). Le calcul du PIN prend tout son sens
dans I"élaboration d’un agrégat macroéconomique ajusté par rapport a I'environnement car si I'on
introduit dans le calcul du PIN, la notion d’investissement net ajusté de Solow, on obtient un PIN
ajusté par rapport a I'environnement :

PINajusté =C + e ajusté — Y +X
Inet ajusté = Iy + Iy = Dy — Dy Eq. 13
Condition durabilité: Inet gjuste = 0

Nous retrouvons dans cette équation la consommation de produits manufacturés et naturels (C), les
exportations (X) et les importations (Y), et I'investissement net ajusté par rapport a I'environnement
(Inet ajusts)- Ce dernier représente I'investissement en biens manufacturés ou « capital fixe » (I,) et
en ressources naturelles (I,) déduction faite de la dépréciation du capital fixe (D,,,) et naturel (D,,).
La dépréciation du capital représente la valeur de la perte du capital avec le temps. Le capital fixe est
perdu parce qu’il s'use ou devient obsoléte avec le temps. La valeur de cette perte peut étre estimée
par le montant des investissements destinés a remplacer les équipements et machines usagés ou
obsoletes. Le capital humain se perd avec les départs a la retraite ou il devient obsoléte face a
I’évolution des techniques et des connaissances. Cette perte peut étre estimée par les dépenses de
formation destinées a renouveler ou actualiser les connaissances des travailleurs. Le capital naturel
est perdu par la consommation de ressources épuisables ou renouvelables. Cette perte est estimée
par le montant des stocks consommés évalués aux prix du marché (cela couvre par exemple la
consommation de minerais, du bois, des stocks de poissons, des stocks de pétrole, etc.).

Le PIN ajusté par rapport a I'environnement integre les richesses naturelles dans la production du
revenu national. Si la perte annuelle de richesses en ressources naturelles est supérieure a la
croissance annuelle de la production de biens et services économiques, le PIN ajusté diminuera au
cours du temps. Cet agrégat ajusté fonctionne suivant la régle de durabilité suivante : tant que
Iinvestissement net ajusté (I,e¢ qjuses) €St supérieur a zéro, cela indique que la société poursuit un
chemin durable. Inversement, un investissement net ajusté inférieur a zéro signifie que le capital

% Consommation = consommation des ménages, du gouvernement, des ONG, des stocks de marchandises dans les
entreprises, de biens de valeur (métaux et pierres précieuses, pieces de monnaie de collections, etc.).

) s’agit la de I'approche de calcul du PIB par les dépenses. Cependant il peut aussi étre calculé par la somme des revenus
(somme des salaires, des rétributions des actionnaires, des locations de batiments, etc.). Cette égalité se base sur le
principe, en comptabilité nationale, que tout ce que I'on gagne est dépensé — ou épargné, ce qui est pris en compte dans le
calcul du PIB par les dépenses puisque I'investissement total est égal a I'épargne totale (Common et Stagl (2005).

0 En effet, si le PIB augmentait simplement du fait que plus d’argent était dépensé pour maintenir le stock de capital en
raison d’une dépréciation accrue, cela ne signifierait pas que le pays se serait enrichi. Il n’y aurait pas davantage de
ressources disponibles pour la consommation. Il n’y aurait pas non plus davantage de production disponible pour I'avenir,
parce que la taille du stock de capital n’aurait pas augmenté. D’ou I'intérét de calculer le produit intérieur net (PIN).
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(naturel et non naturel) se dégrade plus vite qu’il n’est régénéré par les investissements. Cela signifie
gue la « richesse au sens large » diminue et constitue donc un message d’alerte d’insoutenabilité
(Stiglitz et al., 2009). En effet, cette richesse au sens large représente le capital (manufacturé et
naturel). Or le capital constitue un des facteurs de production essentiels a la fabrication des biens et
services consommeés par la population, a la source de la rétribution des revenus de chacun.

Pearce et Atkinson (1993) et Hamilton (2000) ont tenté de calculer un investissement net ajusté.
Pour ce faire, Hamilton retire de l'investissement national brut la consommation de capital fixe
(dépenses d’amortissement) pour obtenir I'investissement national net. Il y soustrait ensuite le
montant de la réduction de ressources énergétiques, minérales et forestieres (évaluées aux prix du
marché). Il soustrait également les dépenses pour I'éducation car il considere que cela fait partie des
investissements dans un troisieme type de capital, le capital humain (somme des connaissances et
savoir-faire). Hamilton va méme un pas plus loin que I'approche proposée par Solow et soustrait
aussi le montant des dommages causés par les émissions de carbone. En cela, son indicateur
constitue en quelque sorte une approche hybride qui mélange I'indicateur de Solow et de Hueting.
Ce dernier est développé plus bas.

Faiblesses de I'approche

Cependant le calcul de linvestissement net ajusté présente deux faiblesses. Premiérement, les
tentatives de calcul réalisées par Pearce et Atkinson (1993) ou Hamilton (2000), par exemple, ne
couvrent qu’une quantité limitée de catégories de ressources naturelles comme le pétrole, les
minerais et les foréts (O’Connor et Steurer, 2006). Le nombre de catégories exclues de I'indicateur
dépasse le nombre de celles qui y sont incluses (Victor et al., 1998). En effet, seules les ressources
naturelles qui font I'objet d’une consommation sur un marché peuvent étre prises en compte. Cela
cantonne l|'approche par linvestissement net ajusté de Solow a la catégorie de services
écosystémiques d’approvisionnement en ressources et néglige completement les trois autres
catégories définies dans le MA (2005) : services culturels, de régulation et d’auto-entretien (Figure 5).

Une solution a ce manquement consisterait a estimer le colt de la pollution de I'eau, de I'air et
sonore et a prendre également en compte la perte des zones humides, des terres agricoles et des
foréts primaires, et I'épuisement des autres ressources naturelles, ainsi que les dommages résultant
des émissions de carbone et de la dégradation de la couche d’ozone (Stiglitz et al., 2009). Cette
solution a été partiellement mise en ceuvre par Hamilton (2000) car dans son investissement net
ajusté, il retire également de I'investissement national brut le montant des dommages causés par les
émissions de carbone. Cela permet de couvrir les bénéfices tirés du service écosystémique de
régulation climatique. Cependant, comme le soulignent Stiglitz et al. (2009) et United Nations et al.
(2003), cet ajustement environnemental reste toutefois un aspect trés controversé du systéme de
comptabilité économique de I'environnement et il est donc moins souvent mis en oeuvre par les
services des statistiques en raison des nombreux probléemes qu’il souléve. La détermination de la
valeur des intrants environnementaux dans le systéme économique est le point le plus facile
(relativement). Etant donné que ces intrants sont intégrés dans des produits vendus sur le marché, il
est possible (en principe) d’utiliser des moyens directs pour leur affecter une valeur sur la base des
principes du marché. Par opposition, les émissions polluantes étant des outputs, il n’existe pas de
maniére directe de leur assigner une valeur. Toutes les méthodes indirectes de détermination de leur
valeur dépendent en quelque sorte de scénarios hypothétiques [ex. : dommages futurs causés par les
émissions de carbone estimés par Hamilton, 2000]. Ainsi, transposer la valeur de la dégradation de
I’environnement en ajustements des agrégats macro-économiques nous conduit au-dela du domaine
habituel de la comptabilité ex post, dans une situation encore plus hypothétique. La nature trés
spéculative de ce type de comptabilité explique la forte résistance de nombreux comptables a cette
pratique avec laquelle ils ne sentent pas du tout a I'aise (Stiglitz et al., 2009). Cette critique vaut
également pour I'ajustement de Hueting développé plus bas.
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Deuxiemement, ce type d’indicateur confere a [I‘environnement un réle limité puisque
I'investissement net ajusté pourrait étre supérieur a zéro méme si les ressources naturelles sont
dégradées et surexploitées par rapport a leur vitesse de régénération. Il suffit pour cela de
compenser les pertes en capital naturel en investissant dans le capital non naturel (capital fixe tel
gue machines, équipements...). C’'est la la base du concept de durabilité faible qui considéere qu’il est
possible de substituer une partie du capital naturel par du capital technique et humain capable de
fournir des biens et des services équivalents a ceux fournis par les écosystemes. Pour Solow (1992),
le capital construit par I’homme peut remplacer tout le capital naturel, a I'exception de lieux uniques
comme le Grand Canyon. En particulier, les services de la nature peuvent trouver un substitut qui ne
sera éventuellement mis en ceuvre que quand le différentiel de prix le justifiera. C'est, par exemple,
le cas en ce qui concerne I'énergie : le bois a pu étre remplacé par le charbon, puis par le pétrole,
ensuite par le nucléaire, et quand les énergies fossiles et I'uranium viendront a manquer, il deviendra
rentable d’exploiter des énergies alternatives comme le solaire ou a nouveau la biomasse
(Kestemont, 2010). Cependant, il n’est pas dit que cela s’applique a toutes les ressources
environnementales ni a tous les services écosystémiques.

C'est la une faiblesse des indicateurs de type investissement net ajusté. C'est ainsi que certains
opposent a ce principe celui de la durabilité forte. Alors que pour les tenants de la durabilité faible, il
n'y a pas de limite au développement car tous les biens et capitaux trouvent tot ou tard des
substituts, pour les tenants de la durabilité forte, c’est le contraire. Le développement est limité car
certaines ressources naturelles dites « critiques » n'ont pas de substitut (Kestemont, 2010). « Le
capital critique englobe tout capital naturel qui est essentiel a la survie des étres humains et qui sont
irremplacables. Ces capitaux-la devraient étre suivis séparément et mesurés en unités physiques »
(United Nations et al., 2003 — traduit de I’anglais par I'auteur). Pour les tenants de la durabilité forte,
il n'est globalement et in fine (quand toutes les possibilités technologiques ont été exploitées) pas
possible d'augmenter le capital manufacturé sans augmenter la mobilisation de ressources naturelles
(Daly, 1997; Georgescu-Roegen, 1979).

Des exemples de capitaux critiques environnementaux planétaires sont le changement climatique,
I'acidification des océans, I'ozone stratosphérique, les cycles biogéochimiques de l'azote et du
phosphore, I'utilisation globale d'eau douce, le changement d'occupation du sol et la biodiversité
(Rockstrom et al., 2009). Il est certain que l'incertitude qui plane sur ces ressources et processus
écologiques dits critiques pousse au principe de précaution. Qui peut garantir que I'on trouvera un
substitut au climat quand celui-ci sera totalement dégradé ? Certes, augmenter le capital bati en
investissant dans le rehaussement des digues en réaction a la hausse du niveau marin peut substituer
un climat sous lequel le niveau de la mer était auparavant plus bas (pour autant que les pays
concernés en aient les moyens). Cependant, cela suffira-t-il pour contrer les autres effets des
changements climatiques ? Par exemple, le GIEC (2007) projette avec un degré de confiance élevé a
tres élevé un risque croissant d’inondations éclair a l'intérieur des terres en Europe, une plus grande
fréquence des inondations cotiéres et une érosion accrue (attribuable aux tempétes et a I'élévation
du niveau de la mer). Certes la construction de digues permettra de réduire I'impact des inondations.
Cependant il n’est pas dit que cela sera aussi efficace que les défenses naturelles (dunes, zones
humides coétiéres, etc.). En outre des effets secondaires sont a prévoir. Par exemple, dans I'estuaire
de la Seine en France, il est démontré que I'endiguement de la Seine qui a eu cours entre 1850 et
2004 a mené a la destruction de 33% des surfaces de nourriceries potentielles (Rochette et al., 2010).
Or il s’agit d’'un habitat essentiel au développement des jeunes alevins de la Manche-Est. Ce
processus de destruction a réduit de 42% la production naturelle de juvéniles de soles par
I’écosystéme de I'estuaire (Rochette et al., 2010). Au vu de l'incertitude qui plane sur les stocks de
poissons marins en Europe (seuls 4% sont réputés hors de danger par ICES, 2008) il serait risqué de
laisser les changements climatiques accentuer ce processus.
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L'ajustement de Hueting, développé ci-dessous, apporte des corrections aux deux faiblesses de
I'investissement net ajusté (nombre de catégories de services écosystémiques limité et valeur
positive possible méme en situation ol le capital naturel décroit). Ces corrections ne sont cependant
pas entierement satisfaisantes.

b) L’approche de Hueting : I'ajustement par les dépenses environnementales
Description de I'approche

Roefie Hueting a travaillé sur le méme type d’indicateur que Solow depuis les années 1970.
Cependant, il poursuit une approche quelque peu différente. Hueting (1980) considéere que la
durabilité signifie le maintien des « fonctions environnementales » principales a travers le temps. I
affirme en outre, que cet objectif devrait étre atteint par la fixation de restrictions sur I'extraction
des ressources renouvelables, les émissions polluantes ainsi que sur les autres sources de dommages
environnementaux, afin d’assurer le maintien de la qualité environnementale et sa capacité de
support de vie (O’Connor et Steurer, 2006). Pour résumer, Hueting estimait que la durabilité signifiait
le maintien du niveau de qualité et de quantité des services écosystémiques. Une économie ne
respectant pas ce standard de durabilité pourrait étre ajustée en adoptant des mesures comme le
traitement des émissions polluantes, la substitution des ressources naturelles surexploitées, etc., afin
de reprendre une trajectoire durable. De tels ajustements colteraient de I'argent, plus
particulierement il s’agirait de redéployer les ressources au sein de I'économie. Ces dépenses de
protection et de préservation environnementale peuvent étre considérées comme une perte de
ressources qui auraient pu servir a des investissements utiles pour la société (infrastructures
publiques, rehaussement des pensions, amélioration de la couverture de soins de santé...) si la
qualité de I'’environnement n’avait pas été dégradée (Cullino, 1996). En conséquence, la valeur totale
des biens et services produits est inférieure a une situation durable dans laquelle aucun ajustement
environnemental n’aurait été nécessaire.

Cela a mené Hueting (1980, 1992, 2001) a émettre la proposition suivante : le revenu national d’'une
économie qui respecterait les standards de durabilité, c’est-a-dire qui assurerait le maintien des
« fonctions environnementales » a travers le temps, pourrait étre estimé en soustrayant les codts
d’ajustement du revenu national actuel :

Produit Intérieur Net Durable = PIN - dépenses environnementales Eq. 14
ou:

PIN = produit intérieur net = PIB — dépenses d’investissements destinées au remplacement du capital fixe
usagé et obsolete (machines, équipements, bdtiments, terrains)

La formule de Hueting ressemble a celle développée ci-dessus par Solow sur base de |'épargne
véritable. Toutes les deux impliquent la soustraction de valeurs environnementales du PIN.
Cependant, alors que la méthode de Solow, développée entre autres par Pearce et Atkinson (1993)
est basée sur la soustraction de valeurs monétaires du capital naturel consommé dans I’économie
actuelle, I'approche de Hueting consiste a soustraire des dépenses hypothétiques a I'économie
actuelle pour I'ajuster aux standards de durabilité. Ces dépenses pouvant couvrir tout type d’activité
de protection contre les dommages environnementaux, de restauration ou de préservation
environnementale nécessaire pour convertir I'économie actuelle en une économie durable. Le point
de référence des deux approches est donc différent (O’Connor et Steurer, 2006). Solow soustrait a
I’économie actuelle le capital naturel perdu alors que Hueting y soustrait ce qu’on devrait dépenser
pour récupérer le capital naturel perdu.
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L'avantage par rapport au PIB ajusté calculé sur base de I'épargne véritable de Solow réside dans le
fait que le nombre de catégories de services écosystémiques pris en compte augmente. Ce ne sont
plus seulement les services d’approvisionnement en ressources a valeur commerciale (pétrole,
charbon, bois, etc.) qui sont pris en compte mais aussi les services de régulation, culturels et d’auto-
entretien. Ils sont tous évalués par les dépenses nécessaires a les préserver, les restaurer, voire les
remplacer par du capital technique (part du capital fixe qui couvre les équipements et les machines)
quand ceux-ci ont été totalement détruits.

Faiblesse de I’approche

Cependant la faiblesse de cette approche réside dans le fait que tous les services écosystémiques ne
peuvent pas étre remplacés par du capital technique ou en tous cas pas aussi efficacement que le
service originellement fourni par I'écosystéeme. C’'est le méme reproche qui est fait a la technique
d’évaluation monétaire par les colits de remplacement utilisée notamment en analyse colt-bénéfice
(Section 111.3). Uinfrastructure de substitut et autres dépenses de protection assimilées* ne
permettent pas souvent un remplacement total du service originellement fourni par la ressource
environnementale (Turner et al., 2004 ; Cullino, 1996). Elles ne parviennent généralement pas a
éliminer totalement la dégradation (Cullino, 1996). En conséquence, utiliser le montant des dépenses
d’investissement dans de telles infrastructures conduit a sous-estimer le niveau de dégradation
environnementale. En outre, en ce qui concerne les ressources environnementales dégradées mais
pas totalement détruites, les activités de restauration ne sont pas toujours efficaces. Par exemple,
dans le cas des nourriceries estuariennes, il peut arriver que les zones restaurées s’ensablent et se
détériorent petit a petit. Enfin, il existe des services écosystémiques qui une fois dégradés, ne
peuvent plus étre ni remplacés ni restaurés et contre lesquels on peut difficilement se protéger. Cela
recouvre les capitaux critiques mentionnés par Kestemont (2010) et Rockstrém et al. (2009) — voir
supra.

Ces critiques sont résumées dans la critique générale de Stiglitz et al. (2009), déja évoquée ci-dessus
pour I'approche de Solow corrigée*? mais également valable pour 'approche de Hueting. Finalement,
le probleme de tous ces ajustements (Solow corrigé et Hueting) c’est qu’il s’agit de méthodes
indirectes de détermination de la valeur des émissions polluantes et de la perte des ressources
naturelles non marchandes. En conséquence, elles dépendent en quelque sorte de scénarios
hypothétiques de dommages qui pourraient étre causés dans le futur ou de mesures a prendre pour
que dans un avenir plus ou moins proche, la qualité environnementale soit rétablie (sans aucune
certitude que ce soit bien le cas, la mesure pouvant se révéler peu efficace). La nature tres
spéculative et a haut degré d’incertitude de ce type de comptabilité explique la forte résistance de
nombreux comptables a cette pratique avec laquelle ils ne se sentent pas du tout a I'aise (Stiglitz et
al., 2009).

Enfin, la mise en ceuvre concréte de l'approche de Hueting pose des questions pratiques. De
nombreuses difficultés apparaissent des qu’il s’agit d’identifier les dépenses qui peuvent étre
considérées comme des dépenses de protection et celles qui ne le peuvent pas. La création d’un
nouveau parc, par exemple, constitue-t-elle une dépense de protection face aux désagréments de la
vie urbaine ou un service non protectif relevant des loisirs (Stiglitz et al., 2009) ?

o Exemple de dépenses de protection: remplacement du service de régulation des flux hydriques qui assure
un niveau marin bas par la construction de digues contre les inondations et I'installation d’infrastructures
coOtieres antiérosives (dépenses de protection contre les dommages environnementaux).

*2 Correction qui prend en compte, outre la perte de ressources naturelles échangées sur les marchés, les
dégradations qualitatives de I'environnement et des pertes de ressources non marchandes (co(t de la pollution
de I'eau et de I'air, dommages résultant des émissions de carbone, perte des zones humides etc.)
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c) Critique des approches d’ajustement du PIB en général

L'approche de Hueting revient a imaginer une société ou les entreprises doivent assurer la qualité
environnementale a leurs frais. Dans une telle société, certaines dépenses environnementales
deviennent une consommation de biens intermédiaires (ex.: consommation d’énergie pour le
fonctionnement de nouveaux systemes de traitement des effluents industriels). Or dans le systeme
de la comptabilité nationale, la consommation d’inputs intermédiaires contribue a une réduction du
PIB. En effet le PIB est égal a la somme des valeurs ajoutées de chaque secteur. Or la valeur ajoutée
d’un secteur est égale a la valeur de son output total (chiffre d’affaires) moins la valeur de ses
consommations d’inputs intermédiaires (c’est-a-dire services, matieres premieres et produits semi-
finis utilisés dans les processus de production d’autres biens et services pour une durée inférieure a
un an). Pour refléter cette baisse du PIB, il peut sembler logique que Hueting retire les dépenses
environnementales du PIN.

Cependant la méthode de Hueting peut induire une erreur de calcul. En effet, les dépenses
environnementales ne conduisent pas toutes a une diminution de la valeur ajoutée et du PIB car elles
ne couvrent pas toujours des dépenses en inputs intermédiaires. Il peut aussi s’agir
d’investissements dans la formation brute de capital fixe, c’est-a-dire dans des biens tangibles ou
intangibles utilisés de maniere répétée et continue dans des processus de production d’autres biens
et services pour une durée supérieure a un an (Eurostat, 2008). Un exemple de dépense
environnementale a ranger dans la catégorie des investissements en capital fixe est la construction
d’infrastructures antiérosives. Dans ce cas, cela contribue a augmenter la valeur ajoutée et donc le
PIB. En réalité c’est plus complexe que cela: il est probable qu’une entreprise contrainte, par une
législation environnementale, d’investir dans des digues antiérosives diminuera la rétribution de ses
actionnaires et/ou de ses employés. Dans ce cas, la demande finale diminuera, ce qui pourra induire
un ralentissement de la production économique et donc de la valeur ajoutée (et du PIB). On voit
donc qu’il y a un double effet d’augmentation et de diminution de la valeur ajoutée. Si la diminution
I'emporte sur 'augmentation, retirer les dépenses en investissements environnementaux comme le
suggere Hueting a un sens. Dans le cas contraire, il faudrait augmenter le PIB. C’est la raison pour
laquelle on peut estimer que I'ajustement de Hueting sous-estime I'effet positif des dépenses
environnementales, en omettant leur potentiel de création d’activité économique et d’emploi. Une
maniére de résoudre ce biais consiste a simuler I'impact de l'introduction de nouvelles dépenses
environnementales via un modeéle I-O qui prenne en compte cet effet simultané de diminution de la
valeur ajoutée par le colt des dépenses et d’augmentation par la création d’activité et d’emploi.
C'est 'approche que nous avons privilégiée dans le modele ECO et nous la présentons succinctement
plus bas a la Section e).

Une autre critique de I'ajustement du PIB concerne I'ajustement de Solow par soustraction des
pertes en ressources naturelles. Il modifie la nature du PIB alors que celui-ci n’est qu’une estimation
du revenu ainsi qu’une estimation de la valeur totale des biens et services produits et de
I'investissement. Le PIB est une valeur purement économique, détachée de toute considération
éthique. En conséquence, modifier son calcul revient a en modifier et a en étendre la signification, ce
qui confére peut-étre au PIB et a I'économie un pouvoir trop important. Le calcul du PIN classique
(Produit Intérieur Net) n’a pas vocation éthique et sociétale comme le calcul d’'un PIN ajusté par
rapport a I'’environnement. Le PIN a pour objet de calculer le revenu réel et tient compte, dans la
valeur ajoutée brute produite par une entreprise, de la partie qui ne peut pas servir a rétribuer les
facteurs de production (salariés, capitaux financiers, location de batiments et équipements...)
puisqu’elle doit étre mise de coté en prévision d’un remplacement futur de machines usées arrivées
en fin de vie (amortissement). Déduire du PIB la dépréciation du capital naturel pour calculer le PIN
ajusté par rapport a I'environnement revient a imputer au PIB des co(ts qui n’ont pas réellement
lieu car, en réalité, les entreprises dans I'économie actuelle ne doivent généralement pas amortir le
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capital naturel détérioré en prévision d’un investissement futur pour le reconstituer, comme elles le
font pour le capital fixe (c’est-a-dire machines, équipements, batiments, etc.).

C’est pourquoi certains comme Vanoli (2002) voient un danger au calcul de PIB ajusté (que ce soit
selon la méthode de Solow ou de Hueting). L'auteur estime que déduire des valeurs
environnementales de la consommation marchande (le PIB) repose implicitement sur I'idée que la
contribution positive des produits au bien-étre est entierement mesurée par leur valeur marchande
et qu’il va de soi qu’il faut en déduire les éventuels effets négatifs liés a leur production ou a leur
utilisation, de facon a mesurer correctement le solde entre satisfaction et insatisfaction. Or, poursuit
I'auteur, I'augmentation de I'espérance de vie ou de I'espérance de vie sans incapacité par exemple
(incapacité causée par une quelconque pollution), n’est pas réductible a la valeur des
consommations alimentaires, médicales, etc. Pour Vanoli, I'ajustement de Hueting et de Solow
donnerait trop de poids a I'économie. L'économie n’a de sens que dans la mesure ou elle sert la
société, elle n’a pas de sens en soi et tout ne doit pas étre mesuré a travers elle et ses indicateurs. En
somme, Vanoli (2002) argumente qu’ajuster le PIB par rapport a l'environnement, c’est lui
reconnaitre une capacité a évaluer le bien-étre (ou en tous cas la partie liée a I'’environnement) alors
que le PIB ne constitue en rien un indicateur de bien-étre ou de qualité environnementale. En
conséquence, ce serait une erreur méthodologique de procéder de la sorte.

d) Consensus international sur I'approche a suivre : « Beyond GDP »
Consensus général : pas de PIB environnementalement ajusté

Au début des années 2000, il n’existait toujours pas de consensus sur I'approche a préconiser pour
I'ajustement du PIB par rapport a I'environnement et encore moins sur la question qui consiste a se
demander si cet ajustement doit étre réalisé ou non (cf. SEEA 2003 publié par United Nations et al.,
2003). En attendant que la communauté internationale tranche ces questions, le SEEA 2003
proposait une approche qui consistait a fusionner celle de Solow, de Hueting et de Hamilton. Trois
types d’ajustement étaient alors envisagés ensemble : les ajustements liés a I'épuisement des
ressources (approche de Solow), ceux qui concernent les dépenses dites « défensives » comme les
dépenses de protection (approche de Hueting) et ceux qui ont trait a la dégradation de
I’environnement (approche de Solow corrigée par Hamilton).

Vers la fin des années 2000, un consensus semblait s’étre dégagé. Il consiste, pour le moment du
moins, a ne pas ajuster le PIB par rapport a lI’environnement. Cette position consisterait a maintenir
I'usage du produit intérieur brut mais uniquement pour refléter I'évolution du systeme économique.
Il serait, en outre, complémenté par des indicateurs environnementaux distincts qui renseigneraient
sur I’évolution de I'écosysteme. C’est en tous cas une conclusion importante de la conférence
internationale « Beyond GDP »** organisée & Bruxelles en novembre 2007 (United Nations, 2008) et
de la communication de la Commission européenne publiée a ce sujet (European Commission, 2009).

Le rapport Stiglitz (Stiglitz et al., 2009) va dans le méme sens. Il recommande également un usage
bien distinct d’indicateurs économiques en unités monétaires et d’indicateurs écologiques en unités
physiques. Cependant, au sein des indicateurs économiques et de maniére complémentaire au PIB, il
reconnait I'intérét de I'épargne véritable de Solow sous certaines conditions. Nous les détaillons ci-
dessous.

* Conférence internationale organisée par la Commission européenne et le Parlement européen, le Club de
Rome, 'OCDE et le WWF.

121



Deux indicateurs de soutenabilité : I'épargne véritable et des indicateurs environnementaux
(basé sur Stiglitz et al., 2009)

Les aspects environnementaux de la soutenabilité méritent un suivi séparé [des aspects monétaires]
reposant sur une batterie d’indicateurs physiques sélectionnés avec soin. [..] En bref, notre
compromis pragmatique consiste a suggérer un petit tableau de bord, solidement ancré dans la
logique de I'approche de la soutenabilité par les « stocks », lequel combinerait (Stiglitz et al., 2009):

- Un indicateur d’épargne véritable, environnementalisé autant que possible sur la base des
connaissances actuelles, mais dont la principale fonction serait toutefois d’envoyer des messages
d’alerte concernant la non-soutenabilité économique. Cette non-soutenabilité économique
pourrait étre due a un faible taux d’épargne ou un faible taux d’investissements dans I'éducation
ou a un réinvestissement insuffisant des revenus engendrés par |'extraction de ressources
fossiles (pour les pays fortement tributaires de cette source de revenus).

- Une batterie d’indicateurs physiques sélectionnés avec soin, axés sur des dimensions de la
soutenabilité environnementale déja importantes, ou susceptibles de le devenir a I'avenir, et qui
restent difficiles a exprimer en termes monétaires.

Stiglitz et al. (2009) justifient ce choix comme suit :

Si nous voulons mesurer la soutenabilité, ce qu’il nous faut, c’est une comparaison entre la
consommation actuelle et cette notion de production véritable ; la production véritable est analogue
a lI'investissement véritable de Solow, il s’agit d’'une production qui tient compte de ce qui est produit
mais aussi de ce qui a été perdu par 'usage du capital manufacturé et la perte de capital naturel.
Tout cela s’apparente a un concept d’investissement ou de désinvestissement net et c’est
précisément la démarche illustrée par la notion de richesse au sens large ou d’épargne nette ajustée
(encore appelée épargne véritable, investissement véritable, investissement net ajusté ou genuine
savings). Notons, qu’en employant le terme « richesse », Stiglitz et al. se réferent ici a une catégorie
de richesses qui différe de celle de la valeur ajoutée. Il s’agit des richesses qui se présentent sous
forme de stocks (stocks de capitaux manufacturés, stocks de ressources naturelles, etc.). La valeur
ajoutée, elle, mesure exclusivement les richesses qui se présentent sous forme d’un flux** (voir
Section 1.2).

L'argumentation est la suivante : la capacité des générations futures a bénéficier de niveaux de bien-
étre au moins égaux aux nétres dépend de notre capacité a leur léguer des quantités suffisantes de
tous les actifs importants pour le bien-étre. Ces actifs couvrent tous les stocks de ressources
nécessaires a la fourniture de biens et services économiques ainsi que de services écosystémiques
catégorisés au Chapitre |. Mesurer la soutenabilité équivaut a étudier si ce stock global
(Vinvestissement net ajusté, Inergjustes EQ- 13) ou certaines de ses composantes évoluent
positivement ou négativement. Si certains de ces taux sont négatifs, cela signifie que des
ajustements a la baisse en matiere de consommation ou de bien-étre seront nécessaires tot ou tard.
C’est précisément ce qu’il faut entendre par « non-soutenabilité » (Stiglitz et al., 2009).

* En effet, la valeur ajoutée englobe la notion de richesse qui est basée sur les flux. Il s’agit de flux de matieres
(minerais puisés annuellement dans les stocks géologiques) et d’énergies (charbon puisé annuellement dans les
ressources fossiles, force de travail annuelle fournie par le stock de main d’ceuvre). Ces flux entrent dans les
processus de fabrication des biens et services vendus pour produire un revenu régulier aux détenteurs de
capitaux comme la force de travail, le capital financier et le capital physique (batiments, machines, etc.). Dans
la valeur ajoutée, c’est la quantité puisée dans le stock qui crée de la richesse (c’est-a-dire de la valeur ajoutée)
mais pas le stock en lui-méme. Alors que dans la notion de richesse couverte par |'épargne nette ajustée de
Stiglitz et al., c’est le stock en lui-méme qui est évalué en termes de richesse.
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Cependant, mesurer la soutenabilité a I'aide d’un seul indice, I'investissement net ajusté, n’est
possible que sous deux hypothéses fortes : I'une est que les évolutions en matiére de technologies et
leur capacité a remplacer les services écosystémiques dégradés puissent étre parfaitement prédites,
et la deuxiéme, que I'on sache parfaitement de quelle maniére ces évolutions affecteront le bien-
étre. Or Stiglitz et al. (2009) soulignent que ces deux hypothéses ne cadrent visiblement pas avec
notre réalité. Les débats sur les perspectives technologiques sont dominés par un degré élevé
d’ignorance et d’incertitude quant aux interactions futures entre la technologie et I'écosystéme.

En conséquence, I'épargne nette ajustée doit étre complémentée en paralléle par des indicateurs
plus spécifiquement axés sur le renouvellement ou I'épuisement des actifs environnementaux. La
question de la soutenabilité est complémentaire de celle du bien-étre actuel ou de la performance
économique et doit étre examinée séparément. Pour reprendre une analogie de Stiglitz et al.,
lorsque I'on conduit une voiture, un compteur qui agrégerait en une seule valeur la vitesse actuelle
du véhicule et le niveau d’essence restant ne serait d’aucune aide au conducteur. Ces deux
informations sont essentielles et doivent étre affichées dans des parties distinctes. Pour mesurer la
soutenabilité, il nous faut des indicateurs qui nous renseignent sur les changements intervenus dans
les quantités des différents facteurs importants pour le bien-étre futur. Exprimer la question de la
soutenabilité en ces termes oblige a reconnaitre qu’elle exige la préservation ou I"'augmentation
simultanées de plusieurs « stocks » : les quantités et qualités non seulement des ressources
naturelles, mais aussi des capitaux humain, social et physique. Toute approche axée sur une partie
seulement de ces éléments n’offre pas une vision exhaustive de la soutenabilité.

L'épargne nette ajustée permet, dans certaines conditions, d’anticiper de nombreuses formes de
non-soutenabilité, mais ces conditions sont extrémement restrictives. La raison en est que
I’agrégation requise par cette approche ne peut se baser que sur des valeurs marchandes : il n’existe
pas de prix de marché pour un grand nombre d’actifs importants pour le bien-étre futur. Et méme
lorsqu’ils existent, rien ne garantit qu’ils reflétent correctement I'importance de ces différents actifs
pour le bien-étre futur. Tout cela incite a s’en tenir a une approche plus modeste, a savoir axer
I'agrégation monétaire sur des éléments pour lesquels il existe des techniques d’évaluation
raisonnables, tels que le capital physique, le capital humain et les ressources naturelles échangées
sur des marchés. Nous devons essentiellement axer cet indicateur sur ce qu’il fait relativement bien,
a savoir évaluer la composante économique de la soutenabilité, autrement dit évaluer si les pays
consomment ou non une part excessive de leur richesse économique.

e) Troisieme approche : PIB conventionnel pour une économie hypothétique ajustée

Une troisieme approche existe pour pallier les critiques formulées a I’égard de I'ajustement de Solow
et de Hueting. C’est celle qui a été mise en ceuvre dans cette étude. Il s’agit non plus de modifier le
calcul du PIB mais bien de simuler une économie hypothétique au sein de laquelle une législation
environnementale imposerait aux entreprises de mettre une provision de coté pour investir dans le
remplacement des ressources naturelles consommées au-dela de leur capacité de régénération
naturelle (c’est-a-dire de maniére non durable). La critique de Vanoli (2002) sur I'ajustement de
Solow n’est alors plus d’application puisque dans cette approche, il est considéré que les entreprises
amortissent effectivement le capital naturel dans le cadre de la simulation d’'une économie
hypothétique. Il est donc normal de soustraire ces amortissements du PIB comme on le fait
classiguement avec les investissements dans le remplacement du capital fixe usagé ou obsoléte
(équipements, batiments, etc.) pour calculer le PIN.

Dans cette économie hypothétique, les entreprises et autorités publiques seraient également

contraintes de mettre en ceuvre des mesures environnementales pour restaurer le niveau de qualité
écologique détérioré et se protéger contre les dommages environnementaux en cours. En

123



conséquence, les ressources naturelles possédant une valeur commerciale (et donc monétaire) ne
seraient pas les seuls services écosystémiques pris en compte (ajustement de Solow) mais également
les autres services écosystémiques (ajustement de Hueting). Cependant, a la différence de
I'ajustement de Hueting, ces dépenses ne sont pas soustraites du PIB. Elles sont intégrées dans un
modele input-output afin de prendre en compte I'effet distinct des dépenses environnementales
consacrées a I'achat d’inputs intermédiaires et aux investissements en capital fixe. En conséquence la
critique liée a l'ajustement de Hueting, également valable pour celui de Solow, n’est plus
d’application. En effet, I'effet d’entrainement lié aux dépenses environnementales (remplacement
du capital naturel, restauration des ressources détériorées et protection contre les dommages
environnementaux) est pris en compte. Certes de telles dépenses représentent un colt pour les
secteurs chargés de les financer mais elles sont génératrices de recettes pour les entreprises
chargées de les mettre en ceuvre. Par exemple, lorsque le port du Havre a étendu ses infrastructures
portuaires dans le cadre du projet Port 2000, il a d( restaurer 100 ha de vasiéres. Cela a représenté
un colt de 277.367 €,007 par hectare pour le port du Havre (Port autonome du Havre, 2000), mais
aussi une recette pour les entreprises de construction chargées d’assurer les travaux de restauration
des vasieres. Or, cette recette est créatrice d’activité et donc de valeur ajoutée. Cela est pris en
compte dans le modele ECO développé dans cette étude.

Si cette approche s’arrétait I3, le PIB ne serait plus sous-estimé comme dans I'approche de Hueting et
de Solow mais les dégradations environnementales bien. En effet, il se pourrait qu’une activité de
protection contre les dommages environnementaux génére une telle valeur ajoutée (sous forme
d’emplois ou de bénéfices) que le PIB augmente, malgré les colts engendrés. Cette augmentation
pourrait donner I'image d’une amélioration globale a la fois économique et environnementale
puisque le PIB aurait augmenté. C'est le risque des indicateurs uniques, ils ne montrent qu’un
résultat net, pas les avantages ni les désavantages. Or il est important de distinguer les variations du
systéme économique des variations du systéme écologique car le premier peut augmenter au
détriment du second. Par exemple, rehausser les digues pour s’adapter aux changements climatiques
est générateur d’activité et augmente le PIB alors que le service écosystémique de régulation du
climat est pourtant en pleine dégradation. Pour opérer cette distinction, il est essentiel de compléter
le PIB par des indicateurs écologiques en unités physiques. Cela est pris en compte dans le modéle
ECO.

Notre approche va finalement dans le méme sens que celle de la communauté internationale (United
Nations, 2008 ; European Commission, 2009 ; Stiglitz et al., 2009). Nous identifions deux similitudes.
Premierement, nous nous refusons a modifier le PIB pour le transformer en indicateur d’évaluation
environnementale. Nous préférons le conserver pour ce qu’il est: un indicateur du niveau de
production économique (mais aussi de consommation et de revenus de la nation puisque le PIB peut
étre calculé suivant les trois perspectives et donner toujours le méme résultat®). Deuxiemement,
nous le complémentons par des indicateurs de stocks des ressources environnementales, a savoir les
surfaces de nourriceries et les stocks de poissons marins. Il s’agit de deux stocks importants a
prendre en compte. Les surfaces de nourriceries sont essentielles puisqu’il s’agit d’'une structure de
I'écosystéme (services intermédiaires)*® a la source de la production de services écosystémiques
utiles a 'homme, dont I'approvisionnement en ressources halieutiques et la protection contre les
dégats causés par les inondations. Et les stocks de poissons offrent un service écosystémique
d’approvisionnement en ressources alimentaires sans compter la rente qu’ils procurent pour le
secteur de la péche.

> Cf. approche du calcul du PIB par les dépenses, les revenus et la production (Eurostat, 2008 ; Common et
Stagl, 2005).

*® Service intermédiaire de régulation de la qualité des eaux et des inondations, et de maintien d’un habitat
permettant le développement de poissons.
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I11.6. Modéles d’équilibre général calculable

Il est intéressant de comprendre le fonctionnement des modeles d’équilibre général calculables
(EGC) parce qu’ils permettent de mieux comprendre les atouts et les faiblesses des modeéles I-O et en
particulier du modele ECO. Ils permettent également d’envisager des approches pour améliorer le
modele ECO, par exemple par une prise en compte de I'influence des prix des biens et services sur
leur consommation par les ménages. C’'est la raison pour laquelle nous présentons ci-dessous une
description générale des EGC qui reprend leurs avantages. Ensuite, nous résumons brievement leurs
limites, en tous cas celles qui nous intéressent par rapport a la modélisation I-O.

a) Description générale et avantages des EGC

Les décideurs doivent pouvoir anticiper la réaction des entreprises et des consommateurs aux
mesures politiques a visée environnementale comme par exemple des technologies de production et
de consommation d’énergie moins émettrices de gaz a effet de serre. Il existe pour cela deux types®’
de modeles (Bataille et al., 2006 ; Hourcade et al., 2006) :

- Les modeles « bottom-up » : ils décrivent en détail les technologies actuelles et futures ainsi que
leur impact environnemental, tant du point de vue de la production que de la consommation. Ils
permettent par exemple d’estimer comment l"utilisation de nouvelles sources d’énergie primaire
(ex. : gaz a la place du charbon) et un changement dans I'efficacité énergétique des technologies
consommatrices de combustibles peuvent modifier la consommation d’énergie et les impacts
environnementaux qui en découlent. Ces modeles sont utilisés fréquemment par les ingénieurs,
physiciens et environnementalistes. Cependant, ils manquent de réalisme concernant la décision
microéconomique des entreprises et des consommateurs au moment de faire le choix de la
technologie. Ils ne réussissent en outre pas a représenter les effets rétroactifs
macroéconomiques des différentes options technologiques et politiques en termes de
changement que ces options pourraient induire dans la structure de I'économie, dans la
productivité et le commerce, autant de changements qui auraient une influence sur la croissance
économique et sa répartition sectorielle.

- Les modeéles « top-down » : ces modeles décrivent les conséquences des mesures politiques et
technologiques en termes de finances publiques, de compétitivité économique et d’emploi. lls
approchent les marchés de fagon globale. Dés lors, ils considérent I'ensemble des interactions
entre les agents économiques. Cela signifie que tous les échanges sont pris en compte et que les
effets directs et indirects sont analysés. lls pallient le manque de réalisme économique des
modeles « bottom-up» en représentant les effets macroéconomiques rétroactifs
susmentionnés. Quand cela est possible, ils estiment aussi les parameétres de changements
technologiques sur base de données observées de réponse du marché a des changements de prix
ainsi qu’a des changements indépendants des prix (évolutions technologiques autonomes). Ces
modeles sont plutét utilisés par les économistes. Leur défaut réside dans le manque de détails au
niveau technologique, ce qui ne permet pas une bonne estimation des évolutions technologiques
causées par des facteurs indépendants des prix.

Les modeéles d’Equilibre Général Calculable (EGC) appartiennent a la deuxiéme catégorie: les
modeéles « top-down ». Ces derniers peuvent étre classés en deux groupes (Uyterlinde et al., 2004) :

* Un troisieme type de modéle existe. Il s’agit des modeles hybrides. Ils ont été développés pour combiner les
avantages des modeles bottom-up et top-down ainsi que pour compenser leurs inconvénients respectifs. Pour
plus de détails a ce sujet, se référer a la littérature mentionnée dans cette section.
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- Les modeles macroéconomiques : ces modeles simulent les comportements d’investissement et
de consommation dans différents secteurs économiques. lls sont généralement basés sur des
équations économétriques élaborées a partir de séries temporelles de données mais les modeles
input-output constituent une exception puisque ces derniers sont basés sur des équations
linéaires établies a partir d’'une seule année de référence (détaillés plus haut a la Section 111.4).

- Les modeles d’Equilibre Général Calculable (EGC): bien qu’en partie basés sur des données
macroéconomiques, ces modeles prennent en compte le comportement microéconomique des
entreprises et des consommateurs en fonction des prix. Autrement dit, ces modeles utilisent les
prix comme variables de contrdle. Par exemple, les EGC peuvent prendre en compte l'influence
des prix sur la consommation des ménages (Bouét, 2008). Le fonctionnement et les limites des
EGC sont détaillés ci-dessous.

Les EGC descendent des modeles I-O élaborés par Leontief. De maniére similaire aux modeles I-O, les
EGC utilisent des données économiques actuelles pour estimer la maniere dont une économie
pourrait réagir a des changements politiques, technologiques ou a d’autres facteurs externes.
Cependant, il existe une différence essentielle par rapport aux modeéles I-O: dans les EGC, les
coefficients techniques sont flexibles et déterminés par les prix (Bergman, 2005). Cela signifie que la
guantité d’inputs intermédiaires consommeée par unité d’output produit par le secteur j peut évoluer
en fonction de I'évolution des prix. Par exemple, pour fabriquer une tonne de tissu, le secteur textile
pourrait utiliser plus de fibres synthétiques et moins de fibres naturelles si le secteur agricole
augmente le prix du lin et du coton, deux sources de fibres naturelles. Le modele ECO et les modeéles
I-O statiques en général ne permettent pas ce degré de liberté. Il est important d’en tenir compte
dans la discussion des résultats. Par exemple, si les mesures de restauration des nourriceries sont
prises en charge exclusivement par les ports et que ceux-ci augmentent leurs prix pour intégrer ce
co(t de production supplémentaire, une substitution pourrait s’opérer et certains secteurs
pourraient, pour produire une unité d’output, consommer moins d’inputs portuaires et plus d’inputs
offerts par le chemin de fer et le secteur du transport par camion. Cependant, nous ne pouvons pas
aller plus loin alors qu’un EGC aurait pu chiffrer cette substitution et donc la diminution de la
consommation des services portuaires par les industries a la suite de la hausse des prix. Toutefois,
nous verrons plus bas que cela repose sur des équations qui ne sont pas toujours vérifiées
empiriquement (Serban Scrieciu, 2007 ; Bergman, 2005).

Les EGC sont utilisés pour estimer I'effet d’un changement initié dans une partie de I’économie sur le
reste de celle-ci. Par exemple il peut s’agir d’'une taxe sur les émissions polluantes du secteur de
I'aviation. Le modele prendrait alors en compte I'effet de la taxe sur la hausse du prix des billets
d’avion, I'impact subséquent sur les colits de production pour les entreprises qui utilisent I’aviation
comme mode de transport (exportateurs, consultants internationaux, etc.) et I'effet a la baisse
probable sur les salaires et I'emploi dans ces entreprises.

Un EGC est constitué, d’'une part, d’équations qui décrivent les relations entre les variables du
modele et, d’autre part, d’'une base de données qui comporte les parametres du modele entrés dans
les équations. La base de données des EGC est constituée d’une table I-O de structure identique a
celle présentée au Tableau 6. Elle couvre les transactions intersectorielles d’'une région, d’un pays ou
du monde (ex. : la valeur monétaire de la quantité de charbon utilisée par le secteur de la sidérurgie
pour produire du métal), I'approvisionnement de la demande finale (ex.: les ménages) et la
rétribution des inputs primaires (facteurs de production : emploi et capital). La base de données est
aussi constituée de coefficients d’élasticité. Ce sont des parametres sans dimensions, qui capturent
les comportements de consommation. Par exemple I'élasticité-prix de la demande en produits
d’exportation spécifie de combien la quantité de marchandises exportées pourrait chuter si les prix
augmentent. L’élasticité-revenu de la demande des ménages spécifie, quant a elle, de combien la
consommation des ménages pourrait augmenter si leurs salaires augmentent.
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L'intégration de l'influence des prix constitue un atout des EGC par rapport aux modeéles I-O. Par
exemple, la ol une modélisation I-O fixe le nombre d’emplois nécessaires pour produire une tonne
de fer (et estime le nombre d’emplois créés au prorata de la quantité de fer produite), un modele
d’équilibre général calculable ajoutera un degré de liberté et laissera varier 'emploi non seulement
en fonction des tonnes de fer produites mais aussi en fonction des niveaux de salaires. Par exemple si
les salaires augmentent, le nombre d’emplois diminuera suivant une équation comportant un
coefficient d’élasticité qui traduit la proportion dans laquelle les entreprises diminuent leur nombre
d’employés en fonction de la hausse des colts salariaux. Le modéle I-O développé dans cette étude
est cependant quelque peu adapté pour laisser un certain degré de liberté a I'estimation des salaires
et de I'emploi. Néanmoins, il pourrait étre amélioré en lui ajoutant des coefficients d’élasticité pour
éviter de devoir poser I'hypothese simplifiée que I'emploi varie de maniére directement et
inversement proportionnelle aux co(ts salariaux a charge des entreprises ou que la demande des
ménages varie de maniere directement proportionnelle aux niveaux de salaires et autres revenus
comme ceux tirés de dividendes (apres soustraction de la part épargnée et taxée).

b) Limites communes aux modéles I-0 et aux EGC en général

Etant donné que tant les modeles I-O que les EGC se structurent autour d’équations dont les
paramétres sont calculés a partir des données observées dans le passé, cela ne permet pas de capter
I’évolution future de ces parametres. C'est le probleme bien connu des coefficients techniques
statiques en modélisation 1-O calculés pour une année de référence particuliere (généralement la
derniere année pour laquelle des données sont disponibles) — voir Section Ill.4. C’est la raison pour
laquelle nous considérons qu’il est prudent de ne pas dépasser une période de plus de 10 ans entre
I'année de référence de la table I-O utilisée et I’horizon de modélisation. Cela explique que dans les
scénarios simulés a I'aide du modéle ECO (Chapitre IX), cette période est fixée a 8 ans, c’est-a-dire la
période entre 2007 ('année de référence propre a la table I-O utilisée) et 2015 (I'horizon de
simulation).

La difficulté de capter les évolutions futures se pose également pour les EGC, puisque leurs
coefficients d’élasticité, par exemple I'élasticité-prix de la demande, sont calculés sur base de
données de prix et de consommation observés dans le passé. Il en va de méme pour les coefficients
d’élasticité de substitution entre différents inputs intermédiaires (Hourcade et al., 2006). Par
exemple aujourd’hui, la production d’électricité peut étre effectuée en utilisant comme ressource
miniére du charbon ou du gaz. Mais ceux-ci peuvent étre substitués par certains déchets urbains et
industriels selon que le secteur de production d’électricité investisse plus ou moins dans des
infrastructures capables de briler ces déchets. Cela introduit un biais car les EGC manquent de
flexibilité technologique au-dela des pratiques actuelles. Si les élasticités de substitution des inputs
sont déterminées sur base de données observées dans le passé, comment prendre en compte que
dans le futur, les évolutions technologiques permettront peut-étre que le gaz ou le charbon soient
plus aisément remplacés par des déchets urbains et industriels ? Les modeles hybrides peuvent
cependant atténuer ce probleme en fusionnant I'approche top-down avec une approche bottom-up
qui prendrait en compte le détail technique (et ses données de colts) des technologies du futur (sur
base des prototypes existant par exemple). Les évolutions technologiques peuvent également étre
plus ou moins endogénéisées (c’est-a-dire données par le modele lui-méme).

Un autre probléme des EGC réside dans le fait qu’ils n’utilisent en général pas de séries temporelles
de donnée pour chiffrer, par exemple, la baisse de la consommation en fonction de la hausse des prix
du pétrole sur base de données observées dans le passé (Serban Scrieciu, 2007). Cette critique est
également valable pour le modeéle input-output ECO qui a été développé dans cette étude. Il ne se
base pas sur des séries temporelles pour chiffrer la baisse de la consommation en fonction de Ila
diminution des salaires causée par la hausse des colts de production liée aux mesures
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environnementales. Sans compter que tant les modeles I-O que les EGC se basent sur des parametres
qui décrivent la structure de I'’économie telle qu’elle existait durant I’'année de référence choisie (en
général, la derniere année pour laquelle des données sont disponibles). Cela peut facilement induire
une mauvaise représentation de I'économie étudiée et introduire des erreurs importantes dans des
simulations méme a court terme (Serban Scrieciu, 2007). Alors qu’au contraire, I'information
contenue dans des séries temporelles de données observées offrirait une représentation plus fine du
fonctionnement de I’économie. Malheureusement, les séries temporelles de données ne sont
généralement pas disponibles au niveau de détail économique couvert par les variables sur
lesquelles reposent les modeles I-O et EGC

Le modele LowGrow développé par Peter Victor (2007, 2008, 2010) et Rosenbluth et Victor (2004)
constitue un pas en ce sens. Il s’agit d'un modeéle macroéconomique basé abondamment sur des
régressions linéaires élaborées sur base de séries temporelles de données sur 30 ans. Il s’agit donc
d’un modele fondé en grande partie sur des données observées et des équations construites sur base
d’observation du fonctionnement réel de I'’économie. Cependant, I'usage de séries temporelles de
données a été rendu possible en travaillant avec des variables économiques peu détaillées. C'est la
raison pour laquelle le modele n’offre des résultats que tres agrégés. Il ne fonctionne qu’a I'échelle
macroéconomique et nationale. Il n’y a pas non plus de désagrégation possible en différents
secteurs. En ce sens il souffre des mémes critiques que celles formulées par Serban Scrieciu (2007)
concernant la prise en compte de la dimension environnementale des EGC (voir plus bas). Par contre,
LowGrow s’affranchit de la critique concernant la modélisation du comportement des individus sur
base du paradigme de I’'homo oeconomicus.

c¢) Limites des EGC dans la modélisation du comportement des consommateurs et des
producteurs

La maniére dont le comportement des consommateurs est modélisé pose question en ce sens que
les équations utilisées ne sont pas toujours prouvées empiriquement (Serban Scrieciu, 2007). Les EGC
sont construits sur base du paradigme de I’homo oeconomicus, c’est-a-dire que les consommateurs
cherchent a maximiser leur utilité dans les limites de leurs contraintes budgétaires et les producteurs
cherchent a maximiser leur profit (Bergman, 2005 ; Maréchal, 2007 ; Lofgren et al., 2002 ; Serban
Scrieciu, 2007). Or ce paradigme est fortement discuté quand il n’est pas complétement remis en
question par les études empiriques qui étudient le comportement réel des agents économiques
(inter alia, Fehr and Gachter, 2000; Henrich et al., 2001). D’autres études montrent que les décisions
économiques sont guidées par une composante émotionnelle (Camerer et Loewenstein, 2004), ce
qui peut mener a des comportements de consommation qui constituent de réelles « anomalies
économiques » (Cohen, 2005). En effet, un individu est limité par sa capacité, ses habitudes, et ses
réflexes inconscients, ses valeurs et son concept de |'objectif a atteindre, enfin par sa connaissance
et I'information imparfaite a laquelle il a acces. La non-prise en compte de tout cela constitue un
inconvénient majeur des EGC (Maréchal, 2007). Il est donc essentiel de pallier cette faiblesse par des
études complémentaires pour identifier les paramétres autres que les prix et le profit, a I'origine du
comportement des consommateurs.

Le probleme de la modélisation du comportement des individus, ne s’applique pas tellement aux
modeles I-O car les prix n’y interviennent pas et donc le paradigme de I’homo oeconomicus y est
moins prégnant®®. Les seules hypothéses formulées dans le modéle ECO développé dans cette étude

*® En réalité, la modélisation I-O basée sur la matrice inverse de Leontief revient a poser I'hypothése implicite
que I’élasticité-prix de la demande est égale a 0 (demande parfaitement inélastique). En effet, on suppose que
la demande finale (ménages, exportations, etc.) répond toujours a I'offre. La production est toujours écoulée,
quel que soit le prix des produits.
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consistent a supposer que les consommateurs achétent au prorata de leurs revenus (salaires,
dividendes, etc.) déduction faite de la part épargnée et taxée. Cela revient a poser I'hypothése
implicite que I’élasticité-revenu de la demande est égale a 1 (élasticité unitaire : quand le revenu
diminue de 15%, la demande finale des ménages diminue de 15% également). Quant aux
producteurs, nous avons supposé qu’ils font varier I'emploi au prorata de la quantité produite et des
colits de production (qui peuvent varier en fonction de l'instauration de nouvelles législations
environnementales). Dans tous les cas, il est sage de compléter les modeles I-O (ainsi que toute autre
sorte d’analyse) par des outils complémentaires si I’on veut assurer une analyse holistique et éviter
I’hégémonie d’un outil en particulier.

En outre, les fonctions de production sur lesquelles reposent les EGC posent aussi question car elles
ne se fondent pas sur des réalités économiques observées. Ces fonctions prennent la forme générale
suivante (Bergman, 2005) :

X; = f; (K L, M, E}), Eq.15

Ou X représente I'output produit par le sector j, K le capital, L la force de travail, M les inputs
intermédiaires non énergétiques, E la consommation d’énergie et d’électricité et f la fonction qui
établit la relation entre I'output a ces quatre variables.

A l'origine, ce type de fonctions de production (Eqg. 15) fut développé pour modéliser la substitution
des inputs intermédiaires énergétiques (E;) par les facteurs de production (capital, travail) et les
inputs intermédiaires non énergétiques (M) au sein d’EGC basés sur des régressions économétriques
(Jorgenson, 1998). En théorie, les régressions économétriques permettent de fonder la modélisation
sur des séries de données observées qui refletent la réalité des comportements des producteurs et
des phénomeénes de substitution qui s’opérent en fonction du prix des inputs intermédiaires et des
facteurs de production. Cependant le manque de données empéche souvent d’effectuer des
estimations économétriques des fonctions de colts sectoriels. A la place, des élasticités de
substitution entre différents inputs sont généralement estimées de maniéere trés approximative sans
reposer sur aucun fait solide ni aucune base statistique (Bergman, 2005). Elles sont ensuite intégrées
a la fonction de production (Eq. 15). La structure de la fonction de production, non plus, n’est pas
basée sur des séries de données observées dans la réalité. Elle est élaborée en combinant les
coefficients d’élasticité de substitution trouvés dans la littérature a des équations de Cobb-Douglas (il
calcule la production d’output en fonction du capital et du travail) et des fonctions de production de
Leontief (équations input-output qui décrivent la production d’output d’un secteur en fonction de la
demande finale pour les outputs des autres secteurs). Ce type d’approche, appelée guesstimate en
anglais, consiste a élaborer la structure de la fonction de production ainsi que la valeur numérique de
ses parameétres sur base de la littérature économétrique. C'est pourquoi les EGC posent question :
comme déja mentionné, les équations utilisées ne sont pas toujours prouvées empiriquement
(Serban Scrieciu, 2007).

La modélisation I-O n’utilise que la fonction de production de Leontief, sans prendre en compte la
substitution des inputs intermédiaires des facteurs de production en fonction des prix ni combiner
avec une équation de Cobb-Douglas. En outre, la fonction de production de Leontief est basée sur
des parametres propres a la zone d’étude modélisée qui reflete la réalité économique durant 'année
de référence. Il s’agit presque d’une « photo » de la structure de I'’économie lors de I'année de
référence a ceci prés que deux hypothéses sont posées et introduisent un biais par rapport a la
réalité : i) la production d’output évolue linéairement par rapport a la demande finale suivant la
fonction de production de Leontief (voir modele de Leontief au Chapitre VI) et ii) le caractere
statique des coefficients techniques. Toutefois, I'erreur introduite par ces deux hypothéses reste
relativement légere si I'on effectue des simulations a un horizon de temps inférieur a 10 ans (voir
Section VIII.2).
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d) Limites des EGC dans la modélisation de la dimension environnementale

Les EGC sont limités dans leur capacité a traiter les problématiques environnementales. Tout comme
les modeles 1-O, les EGC réduisent la complexité environnementale a des facteurs d’émissions de
polluants et de consommation de ressources naturelles par unité d’output économique produit
(Serban Scrieciu, 2007). Utilisés isolément, ils ne peuvent traiter que des services écosystémiques
d’approvisionnement en ressources naturelles et de puits (service de régulation par I'assimilation des
polluants émis dans le milieu naturel). lls ne sont pas capables d’analyser I'impact des activités
anthropiques sur les services écosystémiques culturels, de support de vie et de régulation (autre que
le service de puits). Par exemple aucune analyse n’est possible concernant le lien entre les activités
économiques et la dégradation de la qualité des habitats naturels avec effet subséquent sur la
biodiversité.

En outre, le développement d’EGC requiert beaucoup de moyens. lls sont donc difficiles a mettre en
ceuvre a I'échelle régionale (Agenais et Valette, non daté), en tous cas dans des régions de petite
envergure avec un budget limité ou de poids économique et politique faible. C’est pourquoi les EGC
sont généralement appliqués a une échelle spatiale nationale voire supranationale alors que de
nombreux impacts environnementaux se produisent a une échelle régionale voire méme locale
(Serban Scrieciu, 2007). Par exemple, il peut s’agir de la pollution au sein des eaux de surface d’un
bassin versant, de la perte de biodiversité dans une région particuliére, des effets des changements
climatiques sur une zone cétiére, etc. Autant d’aspects qui dépendent de phénomenes
d’interdépendance entre les différents secteurs de production économique, entre un secteur et un
service écosystémique, entre les processus hydro-sédimentaires et les stocks de poissons marins, etc.
Autant de relations entre composantes de I'anthropo-écosystéme importantes se produisant a des
échelles intermédiaire (échelles régionales) et qui sont importantes a prendre en considération si
nous voulons respecter deux des principes de base de la Science Post-Normale et de la gestion
intégrée des zones cotieres : i) assurer une analyse holistique qui prenne en compte les éléments du
systeme et leurs interactions, ii) utiliser les outils d’analyse scientifique pour éclairer les acteurs
impliqués dans un processus de décision participatif. Or, concernant ce dernier point, il est important
d’avoir un niveau de désagrégation intermédiaire pour identifier et quantifier les avantages et
désavantages entre secteurs ainsi qu’entre les différents services écosystémiques. Sans cela, il serait
impossible de rendre les compromis plus transparents pour les décideurs et les acteurs. Certains
auteurs estiment que c’est une condition essentielle si 'on souhaite que les mesures de gestion
environnementale soient opérationnelles (Munda et al., 1994 ; Van den Bergh et Nijkamp, 1991) —
voir Chapitre II.

e) Limites et avantages du modéle input-output ECO par rapport aux EGC

Le modele ECO est un modele I-O régional vert qui a été construit grace a un travail conséquent de
régionalisation et d’environnementalisation de tables I-O nationales. Le travail de régionalisation a
rendu possible I'application de la modélisation 1-O a des problématiques environnementales se
produisant a I'échelle de I'estuaire de la Seine. Le travail d’environnementalisation a permis de
couvrir des services écosystémiques autres que les services habituellement pris en compte en
modeles I-O et dans les EGC : les services écosystémiques d’approvisionnement en ressources (ex. :
consommation de ressources énergétiques) et les services de puits (ex. : accumulation de gaz a effet
de serre émis dans I'atmosphere).

En un sens, tout ce travail de régionalisation et d’environnementalisation nous permet d’affranchir le
modele ECO d’une des critiques de Serban Scrieciu (2007) sur la prise en compte de la dimension
environnementale par les EGC. Normalement, cette critique s’applique également aux modéles I-O,
du moins dans une certaine mesure. C’est la raison pour laquelle nous avons tenté de développer un
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modele I-O corrigé. Premiérement, pour s’amender de la critique sur I'échelle spatiale, nous avons
développé un modele régional sur base de données nationales. Cela permet de passer d’'une échelle
macro (nationale) a une échelle méso (régionale) qui recouvre presque entierement la surface du
sous-bassin versant Seine aval. Cela permet de prendre en compte l'impact des activités
anthropiques sur la zone cotiere ou sur les eaux de surface du sous-bassin par exemple. En second
lieu, nous avons couplé le modeéle I-O a des équations extérieures au modele pour modéliser les liens
d’interdépendance entre les activités économiques et les processus hydro-sédimentaires qui ont lieu
dans l'estuaire. Des équations construites avec I'aide de biologistes spécialisés en halieutique nous
ont permis de quantifier également le lien entre ces processus hydro-sédimentaires et les stocks de
poissons dans |'estuaire de la Seine. Cela nous permet de rendre mieux compte de la complexité de
I’écosystéme et de ne pas seulement traiter des services écosystémiques d’approvisionnement en
ressources et de puits (assimilation des émissions polluantes par le milieu naturel). Enfin, nous
maintenons les résultats finaux sous forme de résultats sectoriels ce qui permet de prendre
également en compte les désavantages subis par les divers secteurs ainsi que les avantages dont ils
bénéficient.

Etant donné que les EGC sont basés sur des tables I-O, tout ce travail peut s’envisager comme une
étape préliminaire nécessaire si I'on souhaite construire un EGC qui couvrirait les problématiques
environnementales a I'échelle de I'estuaire de la Seine. Cependant, construire un EGC n’est pas
forcément une voie a suivre, et ce pour plusieurs raisons :

- Certes, les EGC poussent plus loin que les modeles I-O la prise en compte du comportement des
consommateurs et des entreprises en fonction des prix. Cependant, ce n’est pas sans probleme
car les centaines d’équations modélisant ces comportements ne sont pas toutes prouvées
empiriguement (Serban Scrieciu, 2007 ; Bergman, 2005) et ne refletent pas toujours la réalité
(paradigme de I'homo oeconomicus et coefficients d’élasticité de substitution basés sur des
guesstimate). A l'inverse, les modeles I-O ne posent pas d’hypothese sur les comportements des
individus et la substitution des facteurs de production. lls ne font que représenter la réalité sur
base d’'une « photo » de la structure de I'économie lors de I'année de référence. Seules deux
hypothéses posent question : i) la linéarité entre la demande finale et la production d’output et
ii) le caractére statique des coefficients techniques. Toutefois, les erreurs introduites par ces
deux hypothéses sont chiffrées a la Section VIII.2 ol I'on voit qu’elles restent dans des ordres de
grandeur généralement acceptables.

- Les EGC ne peuvent pas toujours étre développés faute de moyens. De par leur complexité, leur
développement colte cher et prend de plusieurs mois a plusieurs années. Est-ce réalisable a
I’échelle d’une région comme la Haute-Normandie ? Cette échelle est néanmoins importante a
prendre en compte au vu des problématiques environnementales importantes qui se déroulent
dans I'estuaire de la Seine.

- Alors que les EGC sont constitués de centaines d’équations, le modéle ECO tient, lui, en un total
d’une trentaine d’équations. Cette simplicité le rend plus adéquat pour un usage dans des
processus de décision participatifs avec les acteurs. Les principes et les équations principales du
modele ECO pourraient étre aisément expliqués aux acteurs afin de les impliquer pleinement
dans le processus de décision qui garantisse une assurance qualité comme la méthode
d’évaluation sociale multicritere de Giampietro et al. (2006) (voir Chapitre Il sur les processus
participatifs).
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IIL.7. Trois approches d’intégration monétaire des services écosystémiques
dans les modéeles I-0

Les cing outils d’aide a la décision présentés ci-dessus ont été abordés indépendamment mais ils
peuvent étre intégrés les uns aux autres. Cette section couvre I'intégration de deux outils au modéle
input-output : l'analyse co(t-efficacité et les outils d’évaluation monétaire des externalités
environnementales utilisés entre autre en analyse colt-bénéfice. Des suggestions sont formulées
pour assurer que l'intégration de ces outils respecte les principes de la Science Post-Normale et de la
gestion intégrée des zones cétieres (Chapitre Il) : propriétés holistiques, inclusion des thématiques a
haut degré d’incertitude et participation des acteurs (ce qui sous-entend implicitement la mise en
évidence des compromis a réaliser).

a) L’analyse coiit-efficacité dans la modélisation Input-output

L'intégration de résultats issus d’analyses colt-efficacité dans une matrice 1-O ne préte pas
réellement a discussion : c’est une étape nécessaire et essentielle. Elle permet de chiffrer les impacts
économiques directs, indirects et induits® liés aux colts des mesures environnementales. Il faut
juste veiller a I'intégrer correctement, c’est-a-dire comme un investissement s'il s’agit de capital fixe
ou comme un input intermédiaire s’il s’agit d’un bien ou d’un service consommé dans I'année par les
processus de production. Il faut aussi veiller a prendre en compte l'effet de ces colts sur les
excédents bruts d’exploitation, les salaires et I'emploi avec répercussion sur la demande finale et
I'effet subséquent sur la production globale de I'’économie (effet induit). Le ratio cout-efficacité est
essentiel a la simulation des impacts économiques de scénarios de mesures environnementales. Par
exemple, dans I'application du modele I-O au cas de I'estuaire de la Seine développé dans Cordier et
al. (a paraitre), le ratio colt-efficacité a été calculé comme suit. Entre 2002 et 2004, le port du Havre
a étendu ses infrastructures portuaires dans le cadre du projet Port 2000. Cette extension ayant
conduit a la destruction de surfaces de vasiéres (habitat estuarien naturel pour les jeunes alevins qui
leur sert de zone de nourricerie), les gestionnaires du port ont été contraints par les autorités
publiques d’en restaurer 100 ha. La liste des colts détaillés liés a la mise en ceuvre du projet Port
2000 montre que le co(t total de I'action de restauration des 100 ha de vasiére s’éleve a 27,74
millions €,q0; — prix de I"année 2007 (Port autonome du Havre, 2000). Nous avons ramené ce co(t
total a un co(t unitaire en le divisant par la surface restaurée ce qui donne un ratio Codt/Efficacité de
277.367 €,007/hectare de vasiére restaurée. Ce ratio a ensuite été multiplié par la surface de
restauration considérée dans le scénario, a savoir 73,74 km?. Cela donne un montant total de 2045
millions €,007. Ce montant a ensuite été divisé par 11 car le scénario simulé envisage une mesure de
restauration étalée sur une période de 11 ans entre 2004 et 2015, ce qui donne une valeur de 185,9
millions €,007/an. Pour simuler I'effet de ce co(t annuel en 2015, cette valeur a été entrée dans le
modele I-O (le modéle ayant été préalablement actualisé a 2015 sur base des projections de I'OCDE)
dans la case correspondant a la colonne des investissements et a la ligne relative aux produits et
services de construction. Certes nous n’avons pas nous-mémes effectué une analyse colt-efficacité
compléte mais nous pouvons poser I'hypothése que les gestionnaires du port du Havre I'auront fait
afin de sélectionner la technique de restauration la moins chére. Il y va de leur intérét.

* Effet direct: impact sur le secteur qui prend en charge le colt de la mesure environnementale ; effet
indirect : impact sur les secteurs qui fournissent celui qui assume les colts ; effet induit : effet d’'une réduction
de la demande finale sur la production globale de I’économie (réduction causée par une baisse des salaires en
raison de la hausse des co(ts de production résultant des mesures environnementales).
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b) Trois approches d’intégration de valeurs monétaires dans la modélisation I-O
Introduction

L'intégration de résultats issus de techniques d’évaluation monétaire des services écosystémiques
préte plus a discussion que I'analyse colt-efficacité. Cela provient du fait qu’une discussion existe sur
les services écosystémiques mesurables par les méthodes d’évaluation monétaire de ceux qui ne le
sont pas (voir Chapitre | et Section 111.3). En outre, si I'on considére que certains services sont mal pris
en compte par les techniques d’évaluation monétaire, il devient nécessaire de discuter des méthodes
d’évaluation en unités physiques (tonnes, joules, hectares, etc.) et la maniére de les articuler avec
les techniques d’évaluation monétaire. C’'est ce a quoi nous nous attachons ci-dessous.

Plusieurs auteurs ont proposé d’intégrer la valeur de la nature a [I'économie en
“environnementalisant” la comptabilité économique (Hartwick, 1990; Maler, 1991; Aronsson et
Lofgren, 1995 ; El Serafy, 1997; Heal and Kristrom, 1998; Vincent, 2000). Ces comptes modifiés
doivent nous aider a répondre a deux questions (Grét-Regamey et Kytzia, 2007) : i) quelle quantité de
services écosystémiques utilisons-nous dans la production économique (évaluation monétaire) et ii)
comment les différentes activités économiques en bénéficient (allocation de I'usage des services
écosystémiques). Une série de techniques d’évaluation monétaire ont été suggérées pour répondre a
la premiére question (ex. : Pearce, 1993 ; Heal, 2000 ; de Groot et al., 2002). La seconde question,
I'allocation, est souvent résolue en ayant recours a la modélisation I-O (Grét-Regamey et Kytzia,
2007). L'analyse peut étre utilisée pour allouer les colts de traitement des émissions polluantes et
des déchets aux activités économiques qui en sont responsables. L’objectif visé consiste a augmenter
ainsi la transparence des col(ts et des responsabilités dans |'utilisation de I'environnement (Leontief,
1970). Il s’agit en particulier ici de 'utilisation du service de puits, c’est-a-dire la capacité du milieu
naturel a assimiler les polluants. Une deuxieme approche consiste a allouer la consommation des
ressources naturelles et les émissions polluantes aux secteurs économiques et a la demande finale
(ménages, etc.) en unités physiques (sans les convertir en unités monétaires) comme proposé par
Ayres et Knees (1969), Isard (1972), Costanza et Neill (1981), et Perman et al. (1999). Ces auteurs
abandonnent l'idée de générer des valeurs monétaires qui integrent aux données purement
économiques l'usage des services écosystémiques nécessaires a la production économique. lls
préferent distinguer les données monétaires propres au systeme économique conventionnel et les
données physiques propres a I'écosysteme. A l'inverse, certains auteurs incluent I’écoystéme comme
un nouveau secteur dans la matrice input-output et expriment les inputs de I'écosystéme qui
entrent dans I'économie en unités monétaires (Schaffner, 2002 ; Hannon, 2001).

Le modele ECO développé dans cette étude s’apparente plutot aux approches de Leontief (allocation
des co(ts de traitement) et de Ayres et Knees, Isard, Costanza et Neil, et Perman et al. mentionnées
ci-dessus (distinction entre unités physiques et monétaires). Ci-dessous, nous présentons trois
approches qui se distinguent de la ndtre par leur volonté de traiter I'environnement en unités
monétaires. Si certaines d’entre elles passent par des unités physiques, ces trois approches finissent
toujours par les convertir en unités monétaires dans leurs résultats finaux. Ces approches constituent
trois tentatives d’intégrer I’évaluation monétaire aux modeles 1-O. Il s’agit de I'approche de
Cumberland (1966), Hannon (2001) et Grét-Regamey et Kytzia (2007).

Cumberland (1966)
Description du modéle :
Cumberland (1966) est réputé étre le premier a avoir développé une extension environnementale

aux modeles I-O (McDonald, 2005 ; Victor, 1972a,b). Il a développé un modele standard « industry by
industry » de type Leontief (Tableau 6). Il y a ensuite ajouté trois lignes (Q, C et A) et une colonne (B)
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afin de prendre en compte la production d’externalités associées aux activités économiques dans le
cadre d’une politique de développement. La ligne Q contient les bénéfices environnementaux
exprimés en unités monétaires associés a la production de chaque secteur ainsi qu’a la
consommation de la demande finale. De maniere similaire, la ligne C contient les colts
environnementaux exprimés en unités monétaires et la ligne A calcule la valeur nette par la
différence entre la ligne C des colts et la ligne Q des bénéfices (A = Q — C). Dans la colonne B, sont
enregistrés les colts par secteur liés aux mesures de restauration de la qualité environnementale au
niveau atteint avant la mise en ceuvre de la politique de développement. Cumberland estime qu’au
minimum, une politique de développement a un impact sur les thématiques suivantes : I'eau, I'air,
les espaces ouverts et éventuellement des considérations esthétiques et de sécurité des individus.
Autant d’impacts pris en compte dans les lignes C, Q et A.

Critique du modele :

L'approche développée par Cumberland constitue une approche co(t-bénéfice conventionnelle
intégrée a un modele I-O méme si, a I'’époque, le modele de Cumberland n’avait pas été formalisé. Il
en était resté au cadre conceptuel car il ne spécifiait pas la technique a appliquer pour évaluer les
colits et les bénéfices environnementaux des lignes Q, C et A. Il semble cependant que les colts et
les bénéfices environnementaux ne peuvent étre évalués autrement que par les techniques
d’évaluation monétaire des externalités environnementales couramment utilisées en analyse colt-
bénéfice. Une critique que I'on peut formuler a I'égard de cette approche réside dans la difficulté des
évaluations des co(its et des bénéfices environnementaux non marchands. En effet, son modéle
ressemble plus a une évaluation co(t-bénéfice qu’a un modéle input-output (Richardson, 1972). En
conséquence, il souffre de tous les inconvénients liés a I'analyse colt-bénéfice et des techniques
d’évaluation monétaire qui y sont inféodées. En outre, le modéle I-O de Cumberland ne préte aucune
attention aux flux depuis I’environnement vers I'économie (consommation de ressources) et vice
versa (émissions de polluants et déchets) évalués en unités physiques. En conséquence, rien ne vient
pallier les problemes de la monétisation des services intermédiaires abordés a la Section 1.2. Si I'on
suit la perspective de Fisher et al. (2009) et de Turner et al. (2004) (Figure 6 et Tableau 2), cela
signifie que les services de régulation de premier ordre et les services d’auto-entretien (Figure 5) sont
exclus du modéle I-O de Cumberland. Il s’agit pourtant de deux services vitaux puisqu’ils constituent
I'infrastructure de I'écosystéme nécessaire a la production de I'ensemble des services utiles aux
activités anthropiques et a I'existence des étres-humains.

Hannon (2001)
Description du modéle :

L’approche de Hannon (2001) est intéressante car elle ne vise pas seulement a intégrer les méthodes
d’évaluation monétaire des externalités environnementales a un modele 1-O, elle y integre
également I'approche du PIB ajusté par rapport a I'environnement.

Le modeéle I-O développé par Hannon (2001) vise a combiner «les processus naturels et
économiques dans un cadre commun pour parvenir a formaliser les liens entre 'homme et la nature
— entre les activités anthropiques et leurs répercussions environnementales » (traduit par I'auteur).
Si son objectif converge avec le notre, c’est par la méthode employée que le modele de Hannon
differe du modéle ECO. Sa méthode consiste d’abord a chiffrer en unités physiques les échanges de
matiére et d’énergie entre I'environnement et I'économie ainsi que les échanges internes a
I'environnement (échanges qu’il considéere comme partie constituante du métabolisme de
I’écosystéme). Ensuite il les convertit en unités monétaires. Or, dans notre approche, la conversion
en unités monétaires n’est pas systématique. Elle dépend de la catégorie de service écosystémique
(Figure 11).
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Dans l'exemple développé par Hannon, ces échanges couvrent par exemple les échanges de
minéraux avec les secteurs économiques (ex. : sable de carriere) et des échanges d’animaux et de
végétaux avec le secteur agricole (ex. : élevage, péche, céréales) ou encore les échanges de minéraux
du sol avec les plantes (ex. : assimilation de I'azote et du phosphore des sols par les arbres) et les
échanges de végétaux avec les animaux (ex. : consommation de plantes par les herbivores). Hannon
estime que ces échanges sont analogues a la valeur ajoutée. Alors que dans le systéme économique,
la valeur ajoutée est composée des colts des facteurs de production nécessaires au fonctionnement
de I'économie (travail, rétribution du capital technique et financier, etc.), dans I'écosysteme, le
métabolisme est le colt de fonctionnement, de maintenance et de remplacement du capital naturel.
En effet, sans échanges minéraux entre les sols et les plantes, la croissance végétale est impossible et
les herbivores des élevages bovins ne peuvent pas se nourrir pour assurer la production de viande.
C’est pourquoi Hannon considére ces échanges comme une rémunération du biocapital, par analogie
avec la rétribution du capital utilisé comme facteur de production. En effet, a tout usage d’un capital
comme facteur de production est associé un co(t : le capital travail est rémunéré par les revenus
payés aux travailleurs ; le capital financier est rétribué par les intéréts payés aux banques et les
dividendes payés aux actionnaires; le capital physique est rémunéré par le loyer payé aux
propriétaires immobiliers ou la location payée pour le prét d’'une machine ; le capital humain est
entretenu en financant des formations régulieres pour que le savoir-faire des travailleurs ne
devienne pas obsolete face a I'évolution des techniques et ne s"amenuise pas avec les départs a la
retraite, une provision est mise de c6té (amortissement) pour financer le remplacement du capital
physique (machines et équipement) usagés ou obsoletes. C'est dans ce cadre que Hannon considere
le métabolisme comme un co(t de production, au méme titre que la valeur ajoutée. Cependant, dans
I’écosystéme, le biocapital n’est pas rétribué. Personne ne paye pour le métabolisme, c’est-a-dire
pour tous ces échanges de matiére et d’énergie nécessaires au bon fonctionnement de I'écosysteme
et a la fourniture de services écosystémiques a I'économie. Hannon résout ce probléeme en ayant
recours a I’évaluation contingente pour estimer le métabolisme™.

Hannon est conscient qu’avoir recours aux individus pour mettre une valeur monétaire sur la
biomasse des végétaux ou sur les minéraux du sol peut sembler absurde aux écologistes. Comment
cette valeur pourrait-elle résumer avec fiabilité toutes les fonctionnalités assurées par la biomasse
végétale ou les minéraux des sols ? Hannon avance deux arguments pour justifier son choix de
I’évaluation contingente. Premiérement, il estime que I'idée de la valeur économique est une activité
humaine importante. « Nous sommes régulierement, indirectement et inconsciemment en train de
mettre des valeurs sur les arbres, par exemple, dans le cadre transactions immobilieres [la valeur
d’un bien immobilier peut augmenter quand il est situé aux abords d’un bois] ou de I'achat de
produits en bois en provenance de foréts tropicales » (Hannon, 2001 ; traduit par I'auteur). A mesure
gue la conscience environnementale augmente dans la société, ces valeurs vont se modifier. Cela
justifie que ce type d’évaluation monétaire doit étre continuellement répété pour prendre en
compte ces changements dans I'échelle de valeur des individus. En outre, Hannon estime que la
précision des techniques d’évaluation monétaire va s’améliorer, ce qui permettra de corriger les
problémes rencontrés actuellement. Enfin, I'auteur n’exclut pas d’avoir recours également aux autres
techniques d’évaluation monétaire (colts de remplacement, prix hédoniques, colt des dommages
évités, etc.) pour produire des prix cohérents.

*® Hannon n’envisage pas de demander aux individus d’évaluer directement le métabolisme : il se rend bien
compte de la difficulté de leur demander d’évaluer un flux de matiére ou d’énergie. C’'est trop abstrait, cela
n’aurait pas beaucoup de sens pour eux. C'est pourquoi il leur demande d’évaluer le biocapital et, ensuite, pour
convertir une valeur monétaire d’un stock (le biocapital) en un flux (le métabolisme généré par le biocapital), il
multiplie le montant obtenu par évaluation contingente par un certain pourcentage estimé en considérant que
le biocapital génére une proportion fixe de métabolisme — par exemple, qu’une biomasse totale de x tonnes de
foréts est nécessaire pour produire y tonnes de végétaux pour |'alimentation annuelle du gibier.
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Outre les flux de matieres et d’énergies liés au métabolisme, Hannon ajoute une deuxiéme
composante environnementale a la matrice 1-O. Il s’agit des pertes irrévocables de matiére ou
d’énergie (ou en tout cas non récupérables a des échelles de temps humaines). Cela couvre la perte
de biocapital tel que les sols érodés, I'énergie perdue (ex. : la chaleur perdue dans les moteurs des
voitures et électriques), la perte de matiere (ex.: les containers métalliques usagés jetés en
décharge), la diminution des stocks de certains poissons, etc. Ces pertes réduisent la capacité du
biocapital a générer le métabolisme a la source des services écosystémiques utiles aux hommes et
génerent parfois des dommages qui présentent un colt réel pour la société. Par exemple la
diminution des stocks de poissons réduit les possibilités d’activité économique dans le secteur de la
péche ainsi que les sources d’alimentation saines riches en protéines et pauvres en graisses
insaturées ; I’érosion des sols réduit la surface de terres capables d’assurer une croissance végétale
(agriculture, foréts) tout en générant une accumulation de sédiments dans les canaux et rivieres, ce
qui augmente la quantité a draguer pour assurer leur navigabilité, etc. Or aucune de ces pertes n’est
comptabilisée dans les matrices I-O conventionnelles. Pourtant il s’agit d’'une perte de capital au
méme titre que les pertes liées aux machines et équipements usagés ou obsoletes. C’'est pourquoi
Hannon tient a les prendre en compte dans la matrice. Pour ce faire, il suggere de les évaluer par
exemple aux prix de marché (pour les ressources naturelles qui possédent une valeur marchande
comme le bois de construction, le sable de carriere ou le pétrole) ou encore par la méthode des
colts de remplacement.

In fine, Hannon introduit toutes ces valeurs dans son modele I-O et calcule deux PIB ajustés par
rapport a 'environnement. Tous les deux prennent en compte les flux de matieres et d’énergies liées
au métabolisme exprimés en valeur monétaire. Cependant le premier, le GSP (Gross System Product
ou « Produit Brut du Systeme » en francais) est calculé par I'approche des dépenses finales (en
sommant toutes les composantes de la demande finale). Or dans ces dépenses finales, Hannon a
ajouté une colonne pour tenir compte des pertes irrévocables de biocapital. Le second PIB ajusté par
rapport a I'environnement est calculé par la méthode des revenus (en sommant les composantes de
la valeur ajoutée : salaires, taxes, dividendes, etc.). Or Hannon ne tient pas compte des pertes en
biocapital au niveau de la valeur ajoutée. Dans une matrice I-O conventionnelle, le PIB calculé par
I’approche des revenus est strictement égal au PIB calculé par I'approche des dépenses finales. C’est
parce que les pertes en biocapital ne sont pas comptabilisées. Cependant, dans le systeme de
Hannon, ces pertes sont comptabilisées au niveau des dépenses finales, ce qui explique que le
premier PIB ajusté (le GSP) soit systématiquement inférieur au second. Il calcule ensuite un
pourcentage d’efficacité de I'’économie en divisant le premier par le second. Ce ratio est toujours
inférieur a 1. Une économie qui réduirait fortement ses pertes verrait son ratio tendre vers 1.

Critique du modéle :

L'approche de Hannon consiste donc a monétariser d’'une part les pertes irrévocables de biocapital
ainsi que les flux de matiéres et d’énergies générés par ce biocapital, flux qu’il dénomme
métabolisme. Il définit ce dernier comme suit: « In the ecosystem, the metabolism is the cost of
operating, maintaining and replacing natural capital », « [metabolism is] the biological costs of
provisioning the biocapital”. Hannon envisage le biocapital comme un stock qui fournit des services
tant a I'écosystéeme qu’aux activités anthropiques. Il inclut dans ce stock des ressources comme les
sols, les foréts, les stocks de poissons, etc. Ce biocapital est entretenu et maintenu dans le temps
grace au métabolisme qui le renouvelle continuellement. Outre le service de renouvellement du
biocapital usé, le métabolisme est un processus écologique qui fournit également des services aux
hommes. Il en résulte que les concepts de métabolisme et de biocapital traités par Hannon (2001) se
rapprochent fortement de celui des services intermédiaires de Fisher et al. (2009) (Tableau 2) et de
celui de valeur primaire de Turner et al. (2004) et de Gren et al. (1994) (Figure 6). En effet, les
services intermédiaires et la valeur primaire couvrent également les processus écologiques et les
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structures de I'écosystéme qui remplissent cette double fonction d’assurer le bon fonctionnement de
I’écosystéme et de fournir indirectement des services écosystémiques utiles a 'homme. Or, en
mettant une valeur monétaire sur le métabolisme ainsi que sur la part du biocapital irrévocablement
perdue, Hannon (2001) en vient a monétariser les services intermédiaires et la valeur primaire. Une
telle approche va a I'encontre de celle développée par Fisher et al. (2009) et Turner et al. (2004). En
effet, ces auteurs estiment que les services intermédiaires possedent une valeur intrinseque
indépendante des préférences individuelles puisqu’ils n’engendrent pas d’amélioration de bien-étre
directement. lls possedent une valeur intrinséque dans le sens ou leur existence et leur maintenance
sont nécessaires préalablement a la fourniture de services finaux dont I’homme tire des bénéfices. En
ce sens, les structures de I'écosystéme (le biocapital de Hannon) et les processus écologiques (le
métabolisme de Hannon) constituent un service écosystémique en soi (Turner, 1999). Ils constituent
une sorte de capital, de facteur de production sans lesquels I'écosysteme se dégrade et n’est plus
capable de fonctionner correctement pour produire des services finaux utiles aux hommes. C'est
pour cette raison que Turner et al. (2004) les excluent de I’évaluation monétaire (voir Section 1.2).
Certains pourraient argumenter que I'usage du capital (capital travail et capital physique, financier et
humain) a un co(t dans le systéme économique, le capital y est rétribué. Par exemple, le payement
des salaires permet de rétribuer le capital travail. Sans cette rétribution, la force de travail ne peut
plus s’alimenter, elle ne peut plus travailler et la production s’arréte. Cependant dans I’écosysteme,
personne ne rétribue la forét qui offre ses arbres comme habitat pour le gibier qu’elle abrite. Et ce
n’est pas parce qu’on lui confére une valeur monétaire dans un modele, que la forét fournira un
meilleur service d’habitat au gibier’’. D’ou I'intérét d’exclure ce type de service intermédiaire de la
valeur économique comme le suggerent Fisher et al. (2009) et Turner et al. (2004).

Quand Hannon (2001) justifie les raisons de son recours a I'évaluation monétaire pour évaluer le
biocapital et le métabolisme, il invoque cet argument déja énoncé plus haut, basé sur I'idée que la
valeur économique est une activité humaine importante: « Nous sommes régulierement,
indirectement et inconsciemment en train de mettre des valeurs sur les arbres, par exemple, dans le
cadre de transactions immobilieres ou de I'achat de produits en bois en provenance de foréts
tropicales » (traduit par l'auteur). Cet exemple est frappant car il y mentionne en réalité deux
services écosystémiques qui relévent de la catégorie des bénéfices de Fisher et al. (2009). lls reléevent
également des catégories des services culturels (récréatif et esthétique) et d’approvisionnement en
ressources (en bois de construction) définies par le MA (2005). lls relevent aussi de la valeur
secondaire de Turner et al. (2004). Or, toutes ces catégories sont réputées évaluables
monétairement par Fisher et al. et Turner et al. Par conséquent, avec son exemple, Hannon semble
tomber d’accord avec eux. Pourtant ce n’est pas le cas puisqu’il suggere de monétariser également
des processus métaboliques de I'écosysteme qui relevent des services intermédiaires. En procédant
de la sorte, Hannon (2001) semble implicitement rejeter cette notion d’une valeur intrinseque a
I’écosystéme, réputée indépendante des préférences individuelles (Pearce et al., 2006). A moins qu’il
ne fasse simplement preuve de pragmatisme: il sait que toute approche est empreinte de
subjectivité, qu’elle soit basée sur des unités physiques ou monétaires. Or a un moment, il faut bien
développer une méthode, aussi imparfaite qu’elle soit, pour trancher et prendre des décisions.

Une composante subjective importante dans I'approche de Hannon provient du fait que son ratio
d’efficacité environnementale de I'économie (plus ce ratio est inférieur a 1 moins I'’économie est
réputée soutenable) est basé sur les méthodes d’évaluation monétaire pour chiffrer le métabolisme
et le biocapital irrévocablement perdu. Or les méthodes d’évaluation monétaire sont elles-mémes
basées sur les préférences individuelles. En conséquence, la valeur monétaire conférée au
métabolisme et au biocapital dépend fortement de la structure sociale et de la mentalité actuelle de
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Notons que cette remarque n’est plus tout a fait correcte si la valeur monétaire estimée est utilisée pour
faire participer les citoyens a une taxe qui servirait a financer la préservation du biocapital et des services qu'’il
fournit. Nous envisageons cette option dans I'approche I-O que nous développons plus bas.
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la société. Hannon en est bien conscient puisqu’il précise lui-méme que ce type d’évaluation doit étre
répété régulierement pour tenir compte de I'évolution de la sensibilité de la société aux
problématiques environnementales.

Par exemple, les valeurs monétaires collectées par évaluation contingente (pour le métabolisme)
dépendent fortement de la répartition des salaires au sein de la population. A méme niveau de
revenu national, une répartition moins égalitaire pourrait mener a une valeur monétaire plus faible
puisqu’il est probable que le petit pourcentage de personnes concentrant les revenus les plus élevés,
ne seront pas rencontrées lors de lI'enquéte menée auprés des individus pour récolter leur
consentement a payer pour préserver un service écosystémique. A l'inverse si la quantité de
richesses est répartie plus égalitairement au sein de la population, une plus grande proportion des
personnes interviewées aura un salaire plus élevé et pourra en conséquence se permettre
d’exprimer un consentement a payer (CAP) plus grand.

Il en est de méme pour le recours a la méthode des colits de remplacement pour le biocapital
irrévocablement perdu. Il est probable que dans un futur proche, la législation environnementale soit
plus contraignante qu’aujourd’hui. En conséquence, les entreprises ou les communautés urbaines
responsables de la destruction du biocapital seront contraintes d’utiliser des technologies de
remplacement plus performantes et en plus grand nombre qu’aujourd’hui (ex : systémes d’épuration
des effluents urbains et industriels plus performants, installation systématique de bandes enherbées
le long des cours d’eau, etc.). La demande pour ces techniques risque donc d’augmenter fortement,
ce qui pourrait avoir un effet sur leur prix. Un équilibre devrait s’opérer selon les techniques
considérées entre :

1) laloi de I'offre et de la demande qui devrait influencer les prix a la hausse (ex. : une hausse
de la demande en matériaux de construction pour la restauration des nourriceries
estuariennes),

2) [Iévolution des prix des technologies qui tend généralement a baisser a mesure qu’elles
pénetrent le marché et que leur usage se répand,

3) laugmentation des performances environnementales imposées par la législation
environnementale qui pourrait influencer les prix a la hausse (ex. : en matiere d’épuration,
cela colte souvent beaucoup plus cher de traiter les derniers 15% de polluants restants dans
un effluent industriel que les premiers 85%).

En conséquence, il est probable qu’a niveau de qualité environnementale et de biocapital constant,
des économistes qui calculeraient la valeur du biocapital irrévocablement perdu obtiennent un
résultat différent en 2030 qu’en 2010. S’il devait s’avérer que ce sont les facteurs 1) (loi de I'offre et
de la demande) et 3) (performances demandées élevées) qui prévalent sur I’évolution des prix, le
ratio de Hannon serait donc plus faible en 2030 que celui calculé en 2010°%. C’est-a-dire que la
société en 2030 serait estimée moins durable que celle en 2010 alors que I'environnement ne se
serait pas détérioré. Cela montre toute la subjectivité de la méthode puisque la valeur monétaire du
biocapital dépend de la sensibilité environnementale des législateurs qui, par les normes qu'’ils
instaurent, influencent les prix du marché.

Nous voyons donc que les biais liés a la subjectivité des préférences individuelles pourraient mener le
ratio de Hannon a sous-estimer I'importance des services écosystémiques par rapport a celle que
nous pourrions leur donner dans un futur plus ou moins proche quand la sensibilité

>? Le ratio serait plus faible car le biocapital irrévocablement perdu, évalué par la méthode des colts de
remplacement, prendrait une valeur supérieure en 2030 par rapport a 2010. En conséquence, dans le ratio de
Hannon, le numérateur (GSP) serait plus faible en 2030 par rapport a 2010 pour un dénominateur (PIB ajusté
calculé par I'approche des revenus) qui, lui, n’aurait pas diminué.
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environnementale de la société sera plus grande. Cependant, malgré ces biais, il est indéniable que le
modele de Hannon reste une démarche intéressante. Le calcul d’un indicateur d’efficacité
environnementale de I'économie fait du modele de Hannon un outil tres utile aux stades précoces
des processus de décision. Il agit comme un signal d’alarme soulignant I'urgence de prendre des
mesures environnementales en fonction de I'éloignement de I’économie par rapport a la trajectoire
durable. Cependant, il faut garder a I'esprit qu’au vu des biais liés aux préférences individuelles, ce
type d’indicateur agit probablement avec un temps de retard. Lorsqu’il nous avertit d’une urgence,
celle-ci est probablement déja dépassée depuis un certain temps. C'est la raison pour laquelle des
méthodes complémentaires doivent étre développées pour pallier ce biais. Les approches en unités
physiques constituent une opportunité en ce sens, méme si elles ne sont pas non plus exemptes de
biais liés a la subjectivité de la définition de seuils minimum de fourniture en services intermédiaires
et d’'impacts que I'on souhaite éviter (abordé plus bas). Dans tous les cas, utiliser plusieurs approches
permet de compenser les biais propres a chacune d’elles.

Grét-Regamey et Kytzia (2007)
Description du modéle :

Grét-Regamey et Kytzia (2007) partent du constat qu’en planification régionale, les approches sont
plus souvent basées sur I'offre que sur la demande. Plus particulierement, elles sont ciblées sur ce
que la région peut apporter au développement économique. Dans cette perspective,
I’environnement est un fournisseur de services pour I'économie régionale. La planification régionale
vise alors a assurer un approvisionnement de services écosystémiques adéquats pour une utilisation
optimale par les secteurs économiques afin de garantir le plus grand bénéfice économique possible.

La premiere étape de lI'approche de Grét-Regamey et Kytzia (2007) passe par une sélection des
services écosystémiques a évaluer monétairement. Pour tester leur approche, ils ont ciblé trois
services écosystémiques sur un site d’étude alpin en Suisse : la protection naturelle contre les
avalanches que fournissent les arbres (service final produit par le service intermédiaire de régulation
des flux hydriques), la séquestration du CO, par les puits de carbone que sont les arbres (service
intermédiaire de premier ordre de régulation de la concentration en carbone dans I'atmosphere) et
la production de biomasse végétale (service intermédiaire de production primaire, service final de
production de ressources naturelles et de zones récréatives). Dans une seconde étape, ils quantifient
en unités physiques les parametres physiques qui sous-tendent ces trois services écosystémiques.
Enfin, dans une troisieme étape, ils convertissent ces données physiques en unités monétaires sur
base de différentes méthodes d’évaluation. Pour les avalanches, ils utilisent la méthode du colt des
dommages évités. Les quantités de neige calculées a I'étape précédente leur permettent de chiffrer
la quantité de biens matériels (batiments et voitures) et de vies humaines détruits en cas
d’avalanche. Il ne leur reste plus qu’a convertir ces destructions en chiffrant la valeur monétaire des
biens et des vies détruits. La séquestration du CO, est chiffrée sur base de la quantité de carbone
fixée dans les arbres. Cette quantité est ensuite multipliée par le prix d’'une tonne de CO, tel que fixé
par le marché européen d’échange de quotas d’émissions (EU-ETS). Quant a la biomasse végétale
(foréts, champs, prairies, etc.), elle est chiffrée sur base des colts de production en agriculture et
foresterie.

A la différence de Hannon, leur objectif ne vise pas a calculer un PIB ajusté par rapport a
I’environnement mais a montrer comment varie la demande en services écosystémiques, exprimée
en valeur monétaire, lorsque la production économique est modifiée. Cela est étudié dans le cadre
de différents scénarios d’évolution environnementale et économique a I’horizon 2050. Ces scénarios
prennent en compte la diminution du tourisme lié au ski alpin en raison du réchauffement
climatique, la croissance des surfaces forestieres qui découle du réchauffement, la réduction des
surfaces agricoles (champs, prairies) lié a une diminution des subsides, etc. Leur modéle permet de
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calculer également de combien une hausse du tourisme permettrait d’accroitre la quantité de
services écosystémiques (exprimée en valeur monétaire) en raison d’une demande accrue de
protection des infrastructures touristiques contre les avalanches et pour la séquestration du
carbone. Leur modele leur permet également de chiffrer I'importance directe et indirecte des
services écosystémiques pour chague secteur (toujours en valeur monétaire). Enfin, leur modele leur
permet de chiffrer le produit régional brut et de le comparer a la valeur totale des services
écosystémiques consommés annuellement. Selon les auteurs, cela leur permet d’évaluer
I'importance des services écosystémiques pour I'’économie régionale. lls reconnaissent toutefois que
leur modele omet de nombreux services écosystémiques, ce qui explique que leur part dans le
revenu régional annuel soit tres faible (4%).

Critique du modele :

Grét-Regamey et Kytzia reconnaissent cependant que le recours a une évaluation monétaire est
controversé. lls le justifient néanmoins en invoquant les arguments avancés par Hannon (2001) (voir
plus haut). Cependant cela ne change rien au fait que leur approche souffre des méme biais que celle
de Hannon. Le recours a l'évaluation monétaire est empreint de subjectivité. Le service de
séquestration du carbone étant évalué sur base du prix de marché des quotas de CO,, la valeur
économique de ce service écosystémique dépend de la sensibilité environnementale des autorités
publiques nationales (qui émettent les plans d’allocation de quotas de CO,) et de la Commission
européenne (qui avalise ces plans, la quantité de quotas initialement émise et la part allouée
gratuitement). Lorsqu’ils allouent les quotas de CO,, la quantité initiale attribuée gratuitement
affectera de beaucoup les prix de marché. Or on sait que durant la premiére phase (2005-2007) du
systeme communautaire d’échange de quotas d’émissions (SCEQE) en Europe, les prix sont tombés
trés bas parce que les quotas avaient été alloués en trop grande quantité par rapport aux émissions
industrielles effectives (Hintermann, 2010). Et les prix n’ont jamais vraiment augmenté par la suite.
Outre le fait que cela biaise la valeur monétaire du service de séquestration évalué par Grét-
Regamey et Kytzia (2007), cela n’incite pas les entreprises a investir dans des technologies plus
propres étant donné qu’elles peuvent en grande partie utiliser les quotas qu’elles possedent ou
facilement acheter des quotas a bas prix pour couvrir leurs émissions.

Outre ce probléme de subjectivité, comment savoir quel est le service final et le bénéfice (Tableau 2)
qui sont inclus dans cette valeur de marché ? Par exemple, inclut-elle la capacité des puits de CO, a
réduire la hausse du niveau marin et des dégats occasionnés par les inondations subséquentes ? Ou
encore, est-ce que cette valeur de marché couvre la capacité des puits de CO, a limiter la fréquence
et la violence des ouragans avec les destructions d’infrastructure et de vies humaines que ces
événements impliquent? Est-on bien sir de savoir ce que I'on mesure avec cette valeur de marché ?
Est-on bien certain, en outre, que ce prix est suffisamment élevé par rapport aux colts des
dommages qui seraient occasionnés si le carbone n’était pas séquestré ?

Dans la méme veine, évaluer la biomasse végétale sur base des colts de production agricole et
forestiere revient a réduire la biomasse végétale a un service écosystémique final
d’approvisionnement en ressources. Mais qu’en est-il des services intermédiaires qu’elle fournit en
régulation de I'érosion et des flux hydriques, en production primaire pouvant servir d’habitat pour la
biodiversité, etc. ? La méthode de Grét-Regamey and Kytzia (2007) omet complétement ces
catégories de service-la.

D’oU, encore une fois, I'utilité d’approches hybrides qui conservent les unités physiques jusque dans
les résultats du modele et ne les convertit pas en cours de route en unités monétaires.

140



IV. UNE APPROCHE D’INTEGRATION HYBRIDE DES SERVICES
ECOSYSTEMIQUES DANS LE MODELE « ECO »

IV.1. Différences par rapport a I'intégration par le biais de valeurs
purement monétaires

Le modéle ECO développé dans cette étude, est un modele I-O hybride qui se distingue de I'approche
de Cumberland, Grét-Regamey et Kytzia, et Hannon dans le sens ou il se veut aussi holistique que
possible, c’est-a-dire qu’il vise la couverture d’une variété importante de catégories de services
écosystémiques en prenant compte des interactions. Il s’agit [a d’un principe de base important de la
Science Post-Normale et de la GIZC (gestion intégrée des zones cétiéres) abordé au Chapitre Il. Or, si
I'on suit la logique de Fisher et al. (2009) (Tableau 2) et Turner et al. (2004) (Figure 6), sur quatre
catégories de services, seuls deux sont couverts par les méthodes d’évaluation monétaire : les
services culturels et d’approvisionnement en ressources. Certes, on peut considérer que les services
de régulation rangés dans la catégorie des services intermédiaires de deuxieéme ordre sont couverts
au travers du service final d’approvisionnement en ressources qu’ils fournissent (ex.:
approvisionnement en sols a faible risque d’inondations) et du bénéfice qui en découle (absence de
dégats matériels liés aux inondations). Cependant la fonction qu’ils assurent en tant que service de
premier ordre ne l'est pas. Or il s’agit la d’'une catégorie de service vitale au méme titre que les
services d’auto-entretien (Figure 5).

Il est vrai que I'approche de Hannon (2001) differe de celle de Cumberland (1966) et Grét-Regamey
et Kytzia (2007) dans le sens ou elle prétend couvrir les services écosystémiques intermédiaires en
plus des services finaux et des bénéfices. Pour les raisons déja évoquées plus haut, il nous semble
que cela est discutable car fortement biaisé et empreint de subjectivité liée aux préférences
individuelles (la base de toute valeur monétaire). Le risque est grand que cette valeur monétaire
laisse de coté ou sous-évalue certains services écosystémiques intermédiaires vitaux pour la survie
de I'espéce humaine et pour le maintien de ses activités.

Une solution consiste a recourir aux unités physiques pour les services intermédiaires, a utiliser
conjointement avec des unités monétaires pour les services finaux et les bénéfices qui en découlent.
Toutefois, cette solution ne signifie pas, comme déja mentionné plus haut, que l'usage d’unités
physiques est exempt de subjectivité. Cependant, alors que pour I'évaluation monétaire, la
subjectivité concerne la quantité de service écosystémique (en unités monétaires), pour I'évaluation
en unités physiques, la subjectivité concerne le seuil a partir duquel la quantité de services
écosystémiques (en unités physiques) doit étre considérée comme dangereusement faible.

Dans le cas de méthodes dont les résultats sont exprimés en unités physiques, la subjectivité est
inhérente a la détermination d’un seuil minimum de services intermédiaires en dessous duquel on
estime que les activités anthropiques ainsi que la survie de I'espece humaine sont mises en danger.
Hannon est bien conscient qu’un minimum de services intermédiaires est nécessaire a la fourniture
des services finaux, qui sont eux-mémes essentiels aux activités anthropiques ainsi qu’a la survie de
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I’espéce humaine. Le probleme réside dans le fait qu’il est difficile de chiffrer la quantité minimum de
services intermédiaires nécessaire a notre survie. Déterminer un seuil minimum en dessous duquel la
dégradation de l’environnement serait considérée comme dangereuse implique un jugement
normatif sur la facon dont les sociétés choisissent de gérer le risque et I'incertitude (Rockstréom et al.,
2009). D’autant plus que de tels seuils minimum ne sont pas souvent connus et quand ils le sont, des
incertitudes persistent sur le niveau exact de ce seuil. La ol Hannon décide de chiffrer la tendance de
la société a s’éloigner d’'un chemin soutenable sur base des préférences individuelles, d’autres
comme Rockstrom et al. proposent des approches basées sur les unités physiques. Pour les
changements climatiques, ces derniers prennent par exemple le seuil minimum de concentration de
CO, dans I'atmospheére (350-550 ppm) a ne pas dépasser si I'on veut éviter la destruction compléte
de la calotte glaciére aux poéles. Cependant, Rockstrom précise que tant la fixation du seuil de 350-
550 ppm que la fonte des calottes glaciaires comportent une part de subjectivité. Nous I'avons vu
plus haut, l'incertitude est telle que pour chiffrer la probabilité d’occurrence de la fonte des glaces
lorsque la concentration atteint 350-550 ppm, les modélisateurs du GIEC (IPCC, 2007a,b) (voir
Chapitres Il et IV) ont en partie recours a des probabilités subjectives sur base d’avis d’experts. Enfin,
déterminer que la fonte des calottes glaciaires est un impact que I'on souhaite éviter peut apparaitre
comme subjectif également. Pourquoi cet impact-la et pas un autre ? — Comme le mentionne Stirling
(2001), I’évaluation individuelle des impacts causés par les mesures politiques reste subjective.
Certaines personnes seront sensibles aux impacts rares mais tres violents alors que d’autres seront
plus touchés par de petits impacts fréquents mais dont I'effet devient réellement significatif a I'issue
de plusieurs dizaines d’années. Cela montre que le recours aux unités physiques n’est pas moins
subjectif que le recours aux unités monétaires.

Le recours aux unités physiques présente cependant l'avantage de ne pas occulter la réalité
environnementale derriére un ratio unique. Les compromis a réaliser sont clairs et apparents. C’est-
a-dire que l'usage d’unités physiques multiples permet de montrer les arbitrages a opérer entre les
objectifs environnementaux et économiques. Or certains auteurs estiment que cela est essentiel si
I'on veut que les mesures environnementales soient opérationnelles et atteignent leurs objectifs
(Chapitre 11). Cela montre la complémentarité des deux méthodes. Des ratios uniques comme celui
de Hannon (ou I'empreinte écologique par exemple) sont séduisants car ils sont simples a prendre en
compte. En effet, un seul chiffre doit étre considéré. Il peut en conséquence sensibiliser et alerter
tres vite les acteurs et les décideurs sans que ceux-ci ne doivent y consacrer du temps pour acquérir
le bagage théorique nécessaire a leur compréhension. C’'est pourquoi les ratios uniques peuvent étre
utilisés dans un premier temps pour tirer la sonnette d’alarme sur I'urgence de la dégradation
environnementale. Cependant, des méthodes en unités multiples, comme le modele ECO, sont
nécessaires pour agir dans un second temps. Ces méthodes expriment la réalité a un niveau de détail
plus développé. Or ce niveau de détail est nécessaire pour comprendre les problématiques
complexes et élaborer les grands types de mesures a prendre pour répondre a I'urgence identifiée
préalablement. Il faut toutefois veiller a ce que ce « second temps » ne vienne pas trop tard aprés
avoir tiré la sonnette d’alarme : en effet, comme nous I'avons déja souligné plus haut, le ratio de
Hannon reflete la réalité des dégradations environnementales avec un certain temps de retard en
raison des catégories de services écosystémiques qu’il omet (voir Section I11.7).
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IV.2. Intégration des valeurs monétaires au modele ECO

a) Généralités

La Figure 11 suggére un cadre a respecter pour l'intégration des méthodes d’évaluation monétaire
des services écosystémiques au modele ECO. Ce cadre est basé sur le respect du principe holistique
de la Science Post-Normale et de la GIZC. Dans ce cadre, une distinction claire est opérée entre,
d’'une part, les services écosystémiques intermédiaires (auto-entretien et régulation) non
monétarisables car réputés indépendants des préférences individuelles et, d’autre part, les services
écosystémiques finaux monétarisables au travers des bénéfices qu’en retirent les individus et donc
totalement dépendants des préférences individuelles (Section 1.2).

Dans ce cadre, une distinction claire est opérée entre les approches basées sur des marchés réels
(approches indirectes), en ce y compris les marchés de substitution, et celles qui sont basées sur des
marchés hypothétiques pour pallier I'absence de marché (approches directes). Les valeurs
monétaires tirées des approches basées sur un marché réel sont intégrées au modeéle au niveau de la
matrice de la demande finale (des ménages, en investissement, etc.) ou de la demande intermédiaire
d’inputs. L'objectif consiste a évaluer I'impact d’'une amélioration ou d’une dégradation des services
écosystémiques sur les secteurs économiques et la demande finale.

Les valeurs monétaires exemptes de marché et par conséquent, tirées des approches basées sur des
marchés hypothétiques sont intégrées au modele sous forme d’'une taxe hypothétique a la ligne
correspondante de la matrice I-O. A la différence des approches de Cumberland, Hannon et Grét-
Regamey et Kytzia, I'objectif ne consiste pas a évaluer I'impact d’une variation des services
écosystémiques mais I'impact d’une mesure de taxation a finalité environnementale sur les secteurs
de production et sur la consommation finale (via I'effet d’'une hausse des colts de production et/ou
d’une baisse du pouvoir d’achat des ménages).

b) Définir et catégoriser les services écosystémiques

Pour distinguer les externalités environnementales positives — autrement dit, les services
écosystémiques — monétarisables de celles qui ne le sont pas, il faut déterminer ce qu’est un service
écosystémique et les catégoriser. Cing définitions et trois systemes de catégorisation ont été
présentés plus haut a la Section I.1. Un service écosystémique est défini dans cette étude comme
tout processus ou structure de I'écosysteme qui apporte, directement ou indirectement, un bénéfice
a 'homme. Nous avons vu que I"évaluation monétaire ne semble pas pouvoir englober les services
écosystémiques intermédiaires (au sens de Fischer et al., 2009), c’est-a-dire les services d’auto-
entretien et de régulation au sens du MA (2005) (Tableau 2 et Figure 5). Ces services sont a ranger
dans la catégorie des valeurs primaires définies par Turner et al. (2004) et Gren et al. (1994) (Figure
6). Il s’agit de valeurs intrinseques des structures et des processus écologiques qui font en sorte que
I’écosystéme tient ensemble et fonctionne de maniére a pouvoir assurer la fourniture de valeurs
secondaires, c’est-a-dire de services finaux qui bénéficient directement aux individus. Or Turner et al.
(2004) estiment que cette valeur primaire n’est pas incluse dans la valeur économique totale (Figure
6) et est donc par définition exclue des méthodes d’évaluation monétaire. En effet, « La valeur
économique totale (VET) est par définition liée aux préférences individuelles des étres humains (voir
Encadré 3), de sorte qu’elle ne peut englober la valeur intrinseque si celle-ci est réputée
indépendante de ces préférences (Pearce et al., 2006) ».

En conséquence, le premier critere décisionnel consiste a se demander si la structure ou le processus
de I'écosysteme considéré apporte un bénéfice aux hommes, qu’il soit direct ou indirect. Si ce n’est
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pas le cas, les méthodes d’évaluation économique des services écosystémiques ne s’appliquent pas.
Au contraire, si c’est le cas, le second critere décisionnel utilisé pour déterminer la méthode
d’évaluation économique appropriée consiste a se demander si le service considéré est, dans le
cadre de la thématique environnementale étudiée, un service intermédiaire ou pas (Figure 11). C'est
un service intermédiaire s’il s’agit d’une structure ou d’un processus de I'écosysteme qui intervient
dans la production d’un service final (Tableau 2). Il s’agit par contre d’un service final si les individus
peuvent en retirer un bénéfice direct, le plus souvent grace a un équipement ou une infrastructure
(ex. : installation de captage permettant de pomper I'eau propre d’une riviere ou d’'une nappe pour
la distribution d’eau potable) ou un savoir-faire (ex. : techniques de péche a la ligne).

Services intermédiaires

S’il s’agit d’un service intermédiaire, il doit étre exclu de toute tentative de monétarisation et évalué
en unités physiques, c’est-a-dire évalué en tant que tel, pour sa valeur intrinseque. Dans ce cas, ces
unités physiques peuvent étre entrées dans le modele comme parameétres. C’'est ce que I'on appelle
une opération d’environnementalisation de la matrice I-O. La fagon de procéder a cette opération est
expliquée plus bas dans les Sections IV.3 et IV.4. La Section VII.7 donne quant a elle un apergu
détaillé des opérations et des équations d’environnementalisation.

Services finaux et bénéfices évalués par les approches indirectes (marchés réels)

Dans le cas ou le service étudié n’est pas un service intermédiaire, cela signifie que c’est un service
final ou un bénéfice. S'il s’agit d’un service final, avant de mettre en ceuvre une approche
d’évaluation monétaire, il faut identifier précisément le bénéfice que I'on souhaite évaluer. Car pour
rappel, dans le systeme de Fisher et al. ce ne sont pas les services finaux qui sont évalués
monétairement mais les bénéfices qui en découlent (Tableau 2). Un troisieme critére décisionnel
intervient alors. La valeur monétaire que I'on souhaite insérer dans le modele I-O a-t-elle été calculée
sur base d’une approche directe ou indirecte ?

Nous abordons ici le cas ol I'impact d’une variation des services écosystémiques (en quantité ou en
qualité) sur les activités économiques et la consommation a été évalué par une approche indirecte™
d’évaluation monétaire. Les approches indirectes rassemblent toutes les méthodes d’évaluation
monétaire basées sur des marchés réels. Les résultats des approches indirectes d’évaluation
monétaire, basées sur des marchés réels, peuvent étre intégrés dans le modele 1-O. A la différence
de l'utilisation de ces méthodes pour I'analyse colts-bénéfices, il ne s’agit pas ici de les utiliser pour
estimer la valeur économique d’'une modification dans la fourniture d’'un service écosystémique.
L’objectif vise plutot a insérer dans le modele 1-O un impact économique direct (qui touche un
secteur ou un groupe d’individus) pour en mesurer les effets indirects sur le reste de I’économie a
travers les liens qui lient un secteur a ses fournisseurs, a ses sous-traitants et aux consommateurs
finaux.

S’il existe une technologie efficace pour remplacer le service final ou le bénéfice considéré, une
méthode intéressante relevant des approches indirectes est la méthode des colts de remplacement
qui peut éventuellement étre utilisée. Cette méthode permet par exemple de couvrir les services
finaux d’approvisionnement en ressources issus des services de régulation de second ordre (ex.:
approvisionnement en sols protégés contre les inondations par des dunes ou une zone humide ; voir
Tableau 2, Tableau 3 et Tableau 5). Ses résultats en unités monétaires peuvent étre intégrés comme

>> Approches indirectes : observations basées sur les transactions de marché, la méthode des colits de
remplacement et les préférences révélées (méthode des colts de déplacement, prix hédonistes,
comportements de prévention et dépenses de protection, fonctions dose-réponse), approche du colt des
dommages.
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parametres dans le modele I-O. Cependant, cette intégration n’a pas pour but de chiffrer la valeur
d’une modification du service étudié mais plutot de simuler les impacts économiques directs et
indirects d’une mesure de remplacement d’un service par une infrastructure artificielle. En paralléle,
le service en question peut étre pris en compte en unités physiques dans le modéle I-O pour pallier
les faiblesses de la méthode des colts de remplacement. En effet, les services écosystémiques
peuvent étre sous-estimés étant donné qu’une infrastructure artificielle ne permet pas toujours de
recréer le service originel aussi efficacement que I'écosysteme. En outre, des effets secondaires
peuvent se produire et dégrader d’autres ressources environnementales. Cela doit étre pris en
compte dans les résultats exprimés en unités physiques. Il ne faut pas oublier non plus le risque
important de sous-estimation des techniques basées sur les prix du marché. En effet, quand les prix
du marché se situent sous le montant maximal que les consommateurs seraient préts a payer, le
risque de sous-estimation du CAP>* (et donc de la valeur économique) est important lorsque I'on
utilise la méthode des colits de remplacement (toutefois, cette critique n’est pas réellement
d’application ici car notre volonté n’est pas d’évaluer le CAP mais plutot d’évaluer I'impact
économique d’une technologie de remplacement d’un service écosystémique). Ce sont les raisons
pour lesquelles Turner et al. (2004) recommandent de n’utiliser cette technique que lorsque les
bénéfices ne peuvent pas étre estimés facilement d’'une autre maniere.

Quand les bénéfices tirés des services finaux peuvent étre facilement évalués autrement ou que le
service écosystémique considéré n’est pas remplacable efficacement, les autres méthodes
d’approche indirecte peuvent entrer en jeu. Par exemple, |'effet de la dégradation de
I’environnement sur le marché de I'immobilier pourrait étre pris en compte en intégrant dans le
modele I-0, les résultats de la méthode des prix hédoniques. Ou encore, les effets de la pollution sur
la hausse des dépenses en soins de santé pourraient étre pris en compte en intégrant dans le modeéle
une fonction dose-réponse qui chiffre I'effet de la hausse de la pollution de I'air sur la fréquence des
maladies respiratoires dans la population et I'impact subséquent sur la hausse des dépenses des
individus en soins de santé.

Services finaux et bénéfices évalués par les approches directes (marchés hypothétiques)

Les résultats des approches directes>, basées sur un marché hypothétique mais qui ne possede
aucune existence dans la réalité, peuvent également étre intégrés dans le modele 1-O. Cependant, a
la différence des approches indirectes, il ne s’agit pas ici d’évaluer I'impact économique d’une
variation des services écosystémiques mais plutot d’estimer I'impact économique direct et indirect
de mesures d’internalisation des externalités négatives. Il peut s’agir par exemple de I'introduction
d’une nouvelle taxe pour faire contribuer les citoyens aux mesures de restauration des zones
humides. Cela présuppose que le montant de la taxe doit équivaloir au montant que les individus ont
déclaré étre préts a payer lors des enquétes réalisées par évaluation contingente ou analyse
conjointe. Or il est possible que la restauration des zones humides nécessite une participation
financiere plus élevée. Dans tous les cas, cette intégration ne sera pas destinée a mettre une valeur
sur un service mais plutét a simuler I'impact de nouvelles mesures environnementales sur les
activités économiques et la consommation.

Dans tous les cas, que I'on applique une approche directe ou indirecte, toute évaluation monétaire
du bénéfice tiré d’un service final peut toujours étre accompagnée d’une évaluation en unités
physiques intégrée au modeéle I-O. Utiliser deux approches en paralléle permet de pallier leurs
faiblesses respectives. Et en ce qui concerne les services intermédiaires, la modélisation 1-O (ou tout
autre approche en unités physiques) est essentielle car elle cible des services écosystémiques

54 N

CAP : consentement a payer.
> Approches directes: les techniques des préférences déclarées (évaluations contingentes et analyses
conjointes).
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(services d’auto-entretien et de régulation) qui ne sont pas pris en compte dans la valeur
économique totale par les méthodes d’évaluation monétaire.

A/\A
/\>

*kk

* Parametre (ha, t, kW, etc.) = flux entrant ou sortant de matiére ou d’énergie a I'interface du systéme économique et écosystémique (cf.
opérations d’environnementalisation des matrices I-O) ; ** Paramétre ( € ) = taxe hypothétique (avec effet sur la consommation des

ménages) pour simulation de scénarios de mesures environnementales ; *** Paramétre ( € ) = demande finale (ménages,
investissements, etc.) ou demande intermédiaire d’inputs pour simuler I'impact économique indirect de variations dans les services
écosystémiques.

Figure 11. Arbre de choix décisionnel pour I'intégration des évaluations monétaires et unités physiques dans un modéle
input-output reposant sur le principe holistique de la Science Post-Normale et de la GIZC.

Note : Ce schéma montre que les résultats des méthodes d’évaluation monétaire peuvent étre intégrés comme parametres au sein d’un
modele I-O qui respecte le principe holistique de la Science post-Normale et de la GIZC a condition d’appliquer une double dichotomie. Il
s’agit d’opérer une premiére distinction entre service intermédiaire et final et une seconde distinction entre les méthodes directes (basées
sur un marché hypothétique étant donné I'absence de marché réel) et les méthodes indirectes (basées sur un marché réel, en ce y compris
les marchés de substitution).

IV.3. Intégration des unités physiques au modele ECO

Fisher et al. (2009) ont d( adapter les catégories de services écosystémiques du MA (2005) aux
méthodes d’évaluation monétaire pour que ces catégories soient opérationnelles. De maniere
similaire, la prise en compte des services écosystémiques au sein du modele ECO nécessite
également une adaptation du systéme de catégorisation de ces services. Premierement, nous
reprenons I'adaptation de Fisher et al. (2009) que nous couplons aux considérations de Turner et al.
(2004). Cela nous permet d’identifier les services écosystémiques a évaluer exclusivement en unités
physiques. Toutefois, cela n"'empéche pas d’évaluer en unités physiques les services évaluables en
unités monétaires. Deuxiemement nous ajoutons une composante supplémentaire. Il s’agit
d’identifier les flux de matiéres et d’énergies (parameétres physiques) entrant en jeu dans la
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fourniture de chaque service écosystémique. Troisiemement, nous quantifions ces flux, ce qui
nécessite de pouvoir calculer les relations de causalité au sein de la chaine DPSIR (Driving forces,
Pressures, State, Impacts, Responses). Ces trois points sont détaillés ci-dessous.

a) Sélectionner les services écosystémiques

Une premiére étape consiste a identifier les services écosystémiques exclus de [|'évaluation
monétaire sur base du systéeme de catégorisation de Fisher et al. (Figure 11). La distinction entre
services intermédiaires d’une part et services finaux et bénéfices d’autre part permet de cibler les
services a évaluer exclusivement en unités physiques (les services intermédiaires). Toutefois, ce n’est
pas parce que les services finaux sont inclus dans I’évaluation monétaire (par le biais des bénéfices
gu’ils génerent) qu’ils ne peuvent pas étre parallelement évalués en unités physiques. Le modeéle I-O
sera d’autant plus holistique qu’un méme service est mesuré en différentes unités, chaque unité
capturant une part différente de la réalité de I'anthropo-écosystéme. C'est d’ailleurs un des principes
de la Science Post-Normale (voir Chapitre Il) que d’éviter I’hégémonie d’un indicateur unique
(Giampietro et al., 2006) et par extension, d’'une unité unique. En outre, utiliser plusieurs unités pour
un méme service écosystémique permet d’étudier les interactions entre les différentes parties du
systeme, ce qui rejoint la définition d’holistique donnée par Gallopin et al. (2001) : des propriétés
holistiques conferent a une approche la capacité d’offrir une perspective globalisante au sein de
laquelle différents éléments, habituellement considérés individuellement, sont rassemblés pour étre
étudiés ensemble en incluant leurs interactions a l'intérieur du systéme auquel ils appartiennent. Par
exemple, le service final d’approvisionnement en ressources halieutiques (poissons) peut étre évalué
en unités monétaires au travers du bénéfice que I'on en retire par la péche mais il peut également
étre évalué en unités physiques pour refléter son réle en termes de service intermédiaire d’auto-
entretien lié a la biodiversité (la biodiversité génere de la biodiversité et par la-méme des espéces
potentiellement exploitables par ’lhomme) (Tableau 3). Grace a ces unités hybrides, le modeéle ECO
permet de quantifier I'interaction entre la croissance des stocks de poissons (en unités physiques) et
la croissance du bénéfice tiré de la péche (en unités monétaires), soit une interaction entre
I’écosystéme et le systéeme économique.

b) Identifier les paramétres physiques a inclure en unités physiques dans le modéle ECO

Pour l'insertion des unités physiques dans le modele, nous avons appliqué la méthode suivante. La
zone d’étude considérée est passée en revue afin de lister les services écosystémiques existant pour
chaque catégorie du MA (2005).

Une fois listés, ils sont décomposés a la maniére de Fisher et al. (2009), suivant leur place dans la
chaine de causalité, en services intermédiaires (de premier et de second ordres), services finaux et
bénéfices. Cela permet d’identifier plus facilement les processus écologiques qui interviennent dans
la fourniture de services. Ensuite, les parameétres physiques qui entrent en jeu dans les processus
écologiques sont identifiés. L'approche I-O requiert que I'on cible uniquement les paramétres liés a
des flux de matiéres ou d’énergies qui transitent a l'interface entre I'écosystéeme et le systéeme
économique. Cette exigence est liée a la méthode d’intégration de I’environnement au modele I-O
par le calcul de coefficients techniques (opération d’environnementalisation de la matrice I-O). Ces
coefficients donnent la quantité de matiére ou d’énergie consommée (unités physiques) par unité
d’output industriel produit (unité monétaire). Un coefficient pour les émissions polluantes ou de
déchets peut étre calculé de maniére analogue. En multipliant I'output sectoriel total calculé par le
modele par les coefficients techniques, on obtient la quantité de matiére ou d’énergie consommée
et la quantité de polluants ou de déchets émis pour chaque secteur de production. Les flux a
I'interface entre deux compartiments internes a I'écosystéme peuvent dans certains cas également
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étre pris en compte mais cela nécessite d’ajouter des équations exogénes au modele I-O et d’intégrer
leurs résultats dans le modele.

Prenons par exemple le cas de I'approvisionnement en ressources halieutiques (poissons). Si I'on
décompose ce service d’approvisionnement en ressources en ses différentes étapes dans la chaine
de causalité suivant la méthode de Fisher et al. (2009), on obtient quatre services (Tableau 7). Pour
chacun de ces services écosystémiques, des flux de matiéres peuvent étre identifiés. Pour les
bénéfices, il s’agit de tonnes de poissons péchés par an ou de valeur ajoutée produite en une année
par le secteur de la péche exprimée en euros. S'il est possible de tirer profit de ces deux bénéfices,
c’est grace au service final de développement de jeunes alevins (service final d’approvisionnement
en ressources halieutiques). Ce processus de développement est nécessaire pour qu’ils arrivent a
maturité sexuelle et puissent se reproduire afin de maintenir I'existence de la population. Il est
également nécessaire que les alevins atteignent le stade adulte car c’est le stade auquel ils sont
péchés. La matiere impliquée dans ce service peut se mesurer en nombre d’alevins par hectares de
nourricerie ou en tonnes d’alevins par an par exemple. Le service final de développement de jeunes
alevins est assuré grace a I'existence de vasieres qui fournissent un service d’auto-entretien sous
forme d’habitat de type nourricerie de poissons. Ce service intermédiaire d’auto-entretien peut étre
évalué par le nombre d’hectares de vasieres existantes. Un autre service intermédiaire, de premier
ordre celui-ci, permet I'existence des vasiéres. Il s’agit des processus hydro-sédimentaires, un service
d’auto-entretien également qui conduit a apporter des sédiments fins (vases et sables) a des niveaux
de faibles profondeurs dans I'estuaire de la Seine. La finesse du diametre des particules des
sédiments et la faible profondeur (moins de 8m cmh)®® sont deux conditions pour former un habitat
de nourricerie de qualité. Ce service peut é&tre mesuré en tonnes de sédiments marins.

Les services finaux et les bénéfices du Tableau 7 font intervenir des flux de matiéres qui transitent a
I'interface entre I’économie et I'écosystéme alors que les services intermédiaires concernent des flux
a l'interface entre des compartiments internes a I’écosysteme. Une difficulté provient du fait que si la
plupart des services du Tableau 7 font intervenir exclusivement des flux, le service intermédiaire de
premier ordre fait intervenir un stock en plus de flux. Les processus hydro-sédimentaires peuvent en
effet étre envisagés a la fois comme des flux et des stocks. Il existe un stock de sédiments marins qui
est 13, année apres année et fournit son service d’auto-entretien (formation d’habitats nécessaires au
développement de la vie). Mais ce stock peut augmenter ou diminuer au cours des années en
fonction de I'évolution des dynamiques hydro-sédimentaires d’origine naturelle et anthropique. Cela
génere des variations annuelles de tonnes de sédiments fins, constituants essentiels des nourriceries.
Or ces variations représentent des flux, c’est-a-dire que des tonnes de sédiments transitent dans
I’estuaire. Si les flux peuvent étre traités par les coefficients techniques (bien que tous les flux ne s’y
prétent pas — voir discussion plus bas), les stocks, eux, ne le peuvent pas. La aussi, des équations
exogeénes aux matrices |1-O doivent intervenir si I'on veut prendre en compte les stocks de services
intermédiaires de premier ordre. En outre, le méme probléme se pose pour les flux internes a
I’environnement comme c’est le cas pour le service intermédiaire de second ordre. Les variations de
la répartition des sédiments fins au sein de I'estuaire amenent les surfaces de nourriceries a varier
également. Quand des sédiments fins s’accumulent en un endroit, ils finissent par former un banc de
sable et la nourricerie disparait. Ce processus est engendré par un flux de matiéres échangées entre
le compartiment marin estuarien et le compartiment terrestre de |’écosysteme. La aussi des
équations exogenes sont nécessaires car une matrice I1-O ne peut pas simuler des échanges internes a
I’écosystéme. Elle ne traite que des échanges internes au systéme économique ainsi qu’a son
interface avec I'écosysteme (pour peu que la matrice subisse une opération
d’environnementalisation).

56 .
cmh : cote marine du Havre.
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Tableau 7. Flux de matiéres (en vert) entrant en jeu dans le service écosystémique d’approvisionnement en ressources
halieutiques sur base du systéme de catégorisation de Fisher et al. (2009) adapté.

Services intermédiaires

(structures et processus) : Services finaux Bénéfices
de premier ordre de second ordre
|_l Vasieres servant N Développement de
Processus hydro- o jeunes alevins (service A ;
sédimentaires d'habitats de type ' isi Péche de poissons
S . d’approvisionnement en
nourricerie pour alevins D (au stade adulte)
ressources halieutiques)
Tonnes de sédiments Nombre d’alevins/ha Tonnes de poissons péchés /an
Tonnes de sédiments marins Tonnes d’alevins/an euros de valeur ajoutée produite/an
marins Hectares de vasieres

c) Quantification des interactions dans la chaine de causalité : 'approche DPSIR

Utiliser la catégorisation des services écosystémiques du MA (2005) et replacer ensuite les services
au sein de la chaine de causalité de la catégorisation de Fisher et al. (2009) permet de cerner les
processus écologiques qui interviennent. Il est ensuite plus aisé d’identifier les flux de matiéres et
d’énergies impliqués dans ces processus (Tableau 7). Cette identification est une étape préalable
importante pour I'opération d’environnementalisation de la matrice 1-O car ce sont ces flux qui sont
introduits dans la matrice.

Une fois que ces flux ont été identifiés et quantifiés, une seconde étape peut étre effectuée, dans la
mesure du possible, avant de passer a I'opération d’environnementalisation. Il s’agit de quantifier les
interrelations entre les différents flux. Cette étape ne peut cependant pas étre effectuée pour tous
les services écosystémiques car la complexité inhérente aux processus écologiques génére de hauts
degrés d’incertitude (Cf. Chapitre Il).

Cibler les flux d’interface

La Figure 12 représente les services écosystémiques du Tableau 7 en mettant I'accent sur les
interfaces entre les systémes économique et écosystémique. Il s’agit d’un tableau origine-destination
des matiéres qui transitent d’un systéme a l'autre. Ce tableau couvre: (1) les flux internes a
I’économie (ex. : consommation de biens importés par bateaux, fourniture de services portuaires au
secteur de la pétrochimie), (2) les flux depuis I'économie vers I'écosysteme (ex.: production
d’infrastructures portuaires installées sur les zones de nourricerie et destruction subséquente de
surfaces de nourriceries), (3) les flux internes a I'écosysteme (ex. : effet de la destruction de surfaces
de nourriceries sur I’état du stock de nourriceries existantes) et (4) les flux depuis I'écosysteme vers
le systeme économique (ex.: influence de la diminution du stock de nourriceries sur le
développement des jeunes alevins et sur la taille de la population totale de poissons avec effet
subséquent sur le nombre de captures de péche). Une intégration de parametres en unités physiques
a la matrice I-O ne peut étre envisagée que pour les flux (1) et (2) (cellules foncées en vert au Tableau
7). Les flux (4) peuvent également étre intégrés a la matrice en unités physiques (et monétaires) mais
uniquement pour ce qui concerne les bénéfices® car les services finaux, eux, sont produits par le
biais de flux internes a I'écosystéeme que la matrice I-O ne peut pas représenter. D’autres flux

>’ Le terme « bénéfice » est employé ici dans la terminologie de Fisher et al. (2009) et signifie le bénéfice tiré
d’un service final par I'intermédiaire d’un savoir-faire, d’un équipement ou d’une infrastructure.
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internes a I'écosystéme, qui ne peuvent pas étre pris en compte a l'intérieur de la matrice, sont
représentés dans la cellule blanche (n°3).

REPONSES
Ex.: restauration de nourriceries estuariennes,
taxe environnementale sur le transport maritime, etc.

DESTINATION
Economie Ecosystéme
2. PRESSIONS

.9 1. DRIVING FORCES (A Services écosystémiques intermédiaires)

S

o . " s : i i iceri

c Ex.: croissance du transport maritime et des activités Biciidestiuction desihabitars L?e‘n‘ourncerle's pour

o portuaires jeunes alevins (service intermédiaire) causée par

o ) - : f

L (mesuré par la valeur ajoutée en euros) | extenSJon des |nfrastructures_ por_tualrgs _

(mesuré en hectares de nourriceries détruits)

L
<
o 4. IMPACTS
% ® (A Services écosystémiques finaux et bénéfices)

S )

‘@ | Ex. : la diminution du stock total de nourriceries génére une | 3. ETAT (State en anglais) .

V>)\ baisse du nombre d’alevins arrivant a I'Age adulte et in fine, | (A Services écosystémiques intermediaires)

n une diminution de la taille de la population de poissons

S | (service final) (mesurée en tonnes de poissons). Cela Ex. : état du stock total de nourriceries existant

L conduit a une baisse du nombre de captures de péches (mesuré en hectares de nourriceries restants)

(bénéfices) (mesurés en tonnes péchées et en valeur
ajoutée du secteur de la péche en euros).

Figure 12. Flux de matiéres et d’énergies aux interfaces entre des systémes économiques et écosystémiques intégrés a la
matrice input-output. Exemple pour le service final d’approvisionnement en ressources halieutiques (poissons).

Notes: les cellules foncées en vert (n° 1, 2) couvrent les flux intégrés dans la matrice Input-output. La cellule n°4 est également intégrée
dans la matrice 1-O mais uniquement pour ce qui concerne les bénéfices. La cellule blanche (n°3) concerne les flux internes a I’écosysteme
modélisés par des équations exogenes externes a la matrice Input-output. Les termes « services écosystémiques intermédiaires »,
« finaux » et « bénéfices » se référent a la terminologie de Fisher et al. (2009) du Tableau 2.

Représenter les flux dans la chaine de causalité DPSIR

Le systéme de catégorisation de Fisher et al. (Tableau 7) n’est autre qu’une chaine de causalité DPSIR
dans laquelle il manque le D et le R. En ciblant les flux d’interfaces intervenant au Tableau 7, nous
montrons comment ils s’insérent dans la chaine de causalité compléte.

La chaine DPSIR peut étre décrite comme suit :

- Driving forces : tendances économiques générales (ex. : croissance du transport maritime et du
secteur portuaire).

- Pressions : activités humaines avec effet direct sur I'écosystéme (ex. : destruction des habitats
estuariens pour poissons par la construction d’infrastructures de transport maritime et la
colonisation des habitats estuariens par les extensions portuaires et urbaines).

- Etat (State en anglais) : résultat de changements observables dans I'état de I'écosysteme (ex. :
effet de la destruction des habitats estuariens sur I'état du stock total de nourriceries restant).

- Impacts : effets des changements d’état qui se sont produits dans I’écosysteme (ex. : effet de la
diminution du stock total de nourriceries sur la baisse du nombre d’alevins arrivant a I'dge adulte
capables de se reproduire, ce qui produit, au final, une diminution de la taille de la population
totale de poissons. Cela conduit a une baisse du nombre de captures de péches.
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- Réponses : réponses de la société pour résoudre les problémes causés par les impacts liés aux
changements de I'écosystéme (ex. : restauration d’habitats estuariens, réduction de la péche,
taxes environnementales sur le transport maritime et le secteur portuaire).

Nous I'avons déja mentionné ci-dessus, il n’est pas possible de quantifier au sein de la matrice I-O les
étapes de la chaine de causalité DPSIR correspondant aux changements d’états de I'écosysteme (S),
soit les flux internes a I’écosysteme. Le schéma de la Figure 13 montre la place de la matrice I-O au
sein de la chaine DPSIR. Elle montre que les étapes S (Etat) et | (Impact) sont évaluées par des
équations exogenes a la matrice tirées d’études menées dans le domaine des sciences naturelles.
Nous n’excluons pas non plus le recours aux avis d’experts quand les études appropriées n’existent
pas, soit en raison d’'un manque de données soit parce que la complexité inhérente aux écosystemes
génere un tel niveau d’incertitude qu’il n’est pas possible de quantifier certaines relations de
causalité (Chapitre Il).

DRIVING FORCES
Production de biens et services (€)

4,
14 Matrice 3
I_ —p| INput-Output
413
|1 Données d’émissions
REPONSES polluantes et consom. PR':TS,SDNS
M liti : Scenarios de ressources Quantité totale de
CElEs Do LEs: - — - polluants émis ou de
- Modif. coefficients techniques v 4 e
- Quotas (€, quantité) 1 |- Mod!f. goqsommation finale Coefficients techniques | =g consommeées
- Taxes (%) - Modif. émissions polluantes 12 (ex: Tonnes / €) :
) . ; (ex: Tonnes)
- Subsides (€) - Modif. consommation r
- Restauration d’habitats ressources naturelles a ,
(€, ha) - Modif. inputs intermédiaires i """""""""""""""""""""""""""""""""""""""
- Fermeture captages ! Equati
aleEn v quations |
. . exogénes 5
A 4 Mesure du niveau de durabilité . —
: Indicateurs d’état Normes de d,AV'S
: - S expert
i et de pression: durabilité:
10 Concentration en polluants 4+ Objectifs DCE 6
Empreinte écologique <« Biocapacit¢ |~ T ; b
IMPACTS 8 Equations exogénes ¥
(Scénario BAU — scénario vert) | Avis d’expert < 7 . ETAT (State)
ECONOMIQUE EcoloGiQue |V — 7 ——7 ——7- |} 7] Con??ntratlorjs de polluants
PIB Population de dans I'écosysteme ou stock de
> Emplois poissons ressources naturelles restant
Bénéfices Santé humaine (mg/l, g/kg sediments, ha ou
tonnes de ressources)

Figure 13. Place de la matrice input-output au sein de la chaine de causalité DPSIR.
Note : DCE : Directive Cadre Eau ; PIB : Produit Intérieur Brut ; BAU : business as usual.

La Figure 13 se lit comme suit :

Un scénario tendanciel (BAU)®® et quelques scénarios de mesures environnementales (scénarios
verts) sont élaborés pour simuler I'évolution de I’économie et de I"écosysteme a I’horizon de temps
choisi (2015) avec et sans mesures. lls sont introduits dans la matrice chacun séparément (1) en
opérant une premiere modification qui concerne les coefficients techniques propres aux biens et
services économiques (pas encore les coefficients techniques environnementaux), la consommation
finale, les émissions de polluants, la consommation de ressources naturelles et la consommation

58 .
BAU : business as usual
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d’inputs intermédiaires. La matrice 1-O donne la production de biens et de services en unités
monétaires (2), ce qui représente les Driving forces, c’est-a-dire les grandes tendances de production
et de consommation de la société. A ce stade, elles ne refletent pas encore pleinement |’évolution
future du systeme économique et de I'écosysteme. D’autres modifications de la matrice doivent étre
prises en compte.

La seconde modification de la matrice concerne les coefficients techniques environnementaux (3).
Etant donné que les émissions de polluants et la consommation de ressources naturelles ont été
modifiées, les coefficients techniques environnementaux le sont également. lls permettent de
calculer les pressions (4) en fonction des variations de la production de chaque secteur économique
a I’horizon 2015 envisagées dans chaque scénario. lls sont calculés en divisant la quantité totale de
polluants émise par chaque secteur par I'output total sectoriel. De méme pour la consommation de
ressources naturelles. Dans le cas d’étude de I'estuaire de la Seine, ces coefficients techniques
concernent la quantité de surfaces de vasiéres (habitats naturels pour jeunes alevins) détruite par le
secteur portuaire, du transport maritime et du transport par la route (Pont de Normandie). Notons
toutefois que vu la complexité de la dynamique de destruction des surfaces de vasieres, nous n’avons
pas pu travailler avec de simples coefficients techniques. lls ont di étre remplacés par des avis
d’experts et des données de surfaces de vasiéres observées dans le passé. Le recours aux avis
d’expert constitue une fagon de gérer le haut niveau d’incertitude (voir Chapitre Il et Section 1V.4).

Apres avoir calculé les Driving forces et les Pressions a I'aide de la matrice 1-O, il s’agit de passer aux
changements d’état de I’écosysteme. Cependant, cela ne peut pas étre effectué a I'aide de la matrice
étant donné que sa structure ne permet de traiter que des flux a l'interface entre I'économie et
I’écosystéme ainsi que des flux internes a I'économie, pas des flux internes a I'écosysteme. C'est
pourquoi la quantification du lien entre les Pressions et I'Etat (5 et 6) doit se faire par des équations
exogeénes extraites de la littérature scientifique relevant du domaine des sciences naturelles.
Cependant, parfois, l'incertitude générée par la complexité, ou tout simplement le manque de
données et d’études, ne permet pas de quantifier ce lien a I'aide d’équations. Il faut alors avoir
recours aux avis d’experts. Dans le cas d’étude de |'estuaire de la Seine nous avons eu recours a des
données observées dans le passé pour estimer I'effet de I'évolution tendancielle de la production
économique entre 2007 et 2015 sur la destruction de surfaces de vasieres. Cependant, le nombre de
données d’observation étant tres faible (n=5 sur une période s’étalant entre 1834 et 2004) nous
avons d{ corriger la prolongation des tendances du passé sur base de I'avis d’experts pour tenir
compte de I'évolution récente des dynamiques estuariennes et des infrastructures portuaires. Au
final, cela méne au stock de surfaces de vasiéres restant en 2015, c’est-a-dire a I’état de I'écosysteme
modifié par les pressions.

Une fois I'état de I’écosysteme chiffré pour un scénario donné, I'impact écologique peut étre
quantifié (7 et 8). Ici aussi cela doit étre géré en dehors de la matrice I-O a I'aide d’équations
exogeénes ou d’avis d’experts (pour les problématiques complexes a trop haut degré d’incertitude).
Pour le cas de I'estuaire de la Seine, nous avons pu chiffrer ce lien a I'aide d’équations développées
par des biologistes spécialisés en halieutique (Rochette et al., 2010). Ces équations nous ont permis
de chiffrer I'impact écologique de la modification du stock de surfaces de vasiéres (State) sur la
population de poissons (solea solea sp. ; sole commune) (Impact écologique).

La variation de la population de poissons impacte le systeme économique. Cela peut étre pris en
compte au sein de la matrice au travers du flux de poissons commerciaux qui transitent depuis
I’écosystéme marin vers le systéme économique par l'intermédiaire du secteur de la péche. Cela est
réalisé par une modification des coefficients techniques ainsi que de la consommation d’inputs
intermédiaires et finaux dans la matrice (12 et 13).

152



Les politiques peuvent répondre a la variation de la population de poissons en prenant des mesures
(Réponses) pour limiter I'impact, c’est-a-dire pour empécher une baisse des stocks de poissons
marins (10). Pour ce faire ils peuvent avoir recours a un panel de mesures : quotas de péche, taxes,
subsides, restauration d’habitats aquatiques, etc. Dans le cas de pollutions, certains captages d’eau
peuvent étre fermés ainsi que des zones de baignades. Des interdictions de péche peuvent
également étre imposées pour certaines espéces de poissons bioaccumulatrices. Ces mesures sont
prises en compte dans la matrice en modifiant la consommation finale (ex. : colts d’investissement
liés a la restauration de vasieres estuariennes), les émissions de polluants, la consommation de
ressources naturelles et la consommation d’inputs intermédiaires (11). Ces parametres modifiés sont
entrés dans la matrice (12 et 13). Le modele I-O est ensuite exécuté et I'impact économique lié au
co(it des mesures environnementales ainsi qu’a leur effet (sur la hausse des stocks de poissons et par
conséquent, des captures de péche) est pris en compte. Cet impact est ensuite mesuré en
soustrayant les résultats obtenus par le modeéle dans le scénario vert par les résultats du scénario
BAU (14). On peut aussi exprimer cette différence en base 100 comme suit:
100 X (Scénario,e,i/Scénariog,y). Toute valeur supérieure a 100 signifie que le scénario vert
représente une amélioration par rapport au scénario BAU, c’est-a-dire par rapport a une situation
sans mesures environnementales. Ce calcul peut étre effectué pour différents parameétres
écologiques (population de poissons en tonnes, surfaces de vasiéres en hectares, etc.) et
économiques (PIB et bénéfices sectoriels en euros, emplois en nombre d’individus, etc.).

IV.4. Inclure les thématiques a haut degré d’incertitude

Nous I'avons déja mentionné ci-dessus, le schéma DPSIR de la Figure 13 présente des points de
faiblesse. Toutes les étapes de la chaine de causalité DPSIR ne sont pas aisément quantifiables, cela
pour des raisons d’incertitude relativement élevée ; ces raisons sont détaillées au Chapitre Il. C'est
pourquoi un recours aux avis d’experts s’avére nécessaire, notamment pour adapter I'approche des
coefficients techniques utilisés habituellement en modélisation I-O mais qui ne se préte pas au
phénomene de destruction de surfaces de vasiéres par les activités économiques (activités portuaires
et de transport routier également avec le Pont de Normandie qui traverse I'estuaire). Cela concerne
les étapes 5, 6, 7 et 8 de la Figure 13, c’est-a-dire I'estimation de I'impact des pressions anthropiques
(destructions de nourriceries) sur les changements d’état de I’écosysteme (diminution du stock de
nourriceries) et de I'impact de ce dernier sur I'écosysteme (baisse du stock de poissons) avec effet
subséquent sur les activités anthropiques (diminution des captures de péche).

a) Avis d’experts

Le recours aux avis d’experts pour chiffrer le lien de causalité entre les pressions et I'état, ainsi
gu’entre I'état et les impacts est une premiére approche pour inclure les thématiques a haut degré
d’incertitude dans I'analyse économique de I'environnement comme cela est recommandé par la
Science Post-Normale (Chapitre Il). Sans cela, les problématiques trop incertaines devraient étre
exclues du champ d’analyse. Cela présente toutefois un inconvénient : la subjectivité des résultats du
modele augmente. Cependant, cette faiblesse n’est en rien spécifique a la modélisation 1-O ni au cas
de I'estuaire de la Seine. Par exemple, dans le domaine des changements climatiques, qui sont une
thématique bien connue et abondamment étudiée, les scientifiques du GIEC rencontrent les mémes
problémes par rapport aux projections de concentration de gaz a effet de serre dans I'atmosphére
(Etat) et des changements climatiques qui pourraient en découler (Impacts).

Comme le confirme le GIEC lui-méme (IPCC, 2007a,b), I'incertitude ne peut pas toujours étre
quantifiée, soit parce qu’il manque de données pour estimer des probabilités d’occurrence soit parce
que l'incertitude d’événements futurs ne permet pas de calculer leur probabilité d’occurrence sur
base des expériences du passé. En conséquence, a défaut d’autres possibilités plus fiables, il faut
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bien recourir a des méthodes d’estimation de probabilités subjectives sur base d’avis d’experts (IPCC,
2007a,b ; Lutz et Sanderson; 2001). Les méthodes d’impacts croisés probabilistes (voir Annexe A)
sont utilisées par les scientifiques du GIEC pour affecter des probabilités aux scénarios en matiere de
changements climatiques (Lempert et al., 2003). C'est la méthode mise en ceuvre par le GIEC (IPCC,
2007a,b), Webster et al. (2002, 2003) et O’Neill (2004). Tous chiffrent la probabilité de leurs
scénarios en ayant recours a des jugements d’experts combinés, quand cela était possible, a des
pourcentages d’erreurs calculés. Ces pourcentages d’erreurs sont calculés a I'aide d’'une des deux
premieres méthodes mentionnées ci-dessous par Lutz et Sanderson (2001) parmi les trois possibles
pour chiffrer I'incertitude d’un scénario :

(1) Chiffrage ex-post : il s’agit d’'une méthode rétrospective qui consiste a calculer I'erreur sur
les projections futures en exécutant le modele pour chiffrer un événement passé. La
différence entre la valeur réelle observée et celle donnée par le modele donne le
pourcentage d’erreur possible (méthode employée pour la validation du modéle ECO a la
Section VIII.2).

(2) Séries temporelles de données: se baser sur des séries de données temporelles pour
chiffrer la probabilité d’occurrence de certains événements et prolonger les tendances du
passé.

(3) Avis d’experts : chiffrer les probabilités d’événements sur base d’avis d’experts.

Dans le cadre de I'application du modeéle « ECO » au cas de I'estuaire de la Seine (voir Partie Ill), nous
avons appliqué les trois méthodes mentionnées par Lutz et Sanderson (2001) comme suit. Pour
chiffrer I'incertitude des variables économiques (PIB, emploi, etc.) projetées a I'horizon 2015, nous
avons utilisé la premiére méthode (chiffrages ex-post). En ce qui concerne l'incertitude inféodée aux
variables écologiques (tonnes de poissons marins, surfaces de vasieres, etc.), nous avons appliqué la
deuxieme méthode (séries temporelles de données). Cela nous a permis d’utiliser des taux de
variation annuels les plus probables possibles en nous basant sur les tendances du passé. En
répercutant ces variations annuelles aux valeurs de 2004 (année de référence) pendant 11 ans, nous
obtenons les projections a I’horizon 2015. Cependant, nous avons d{ corriger ces tendances par la
troisieme approche (avis d’experts) car la série temporelle ne comporte pas assez de données (n=5)
et ne prend pas en compte les évolutions récentes du systeme. Enfin, pour calculer un taux
d’incertitude (c’est-a-dire une marge au sein de laquelle les valeurs données par le modele peuvent
varier), nous nous sommes basés sur les taux de variation annuels maximum apparaissant dans la
série temporelle de données.

Cependant, pour certaines thématiques environnementales, le degré d’incertitude est si élevé que
certains préférent ne pas quantifier le lien de causalité entre les pressions et I'état, ni entre I'état et
les impacts. C’est pourquoi des voies paralléles sont également envisagées a la Figure 13 (fleches a, b
et ¢). Elles peuvent étre utilisées lorsqu’il est impossible de quantifier I'étape des Impacts et/ou de
I’Etat.

b) Impossibilité de quantifier I’Etat ou I'Impact

Dans les cas ol I'on choisit de stopper la modélisation au stade des Pressions (parce que I'Etat n’est
pas quantifiable) ou de I’Etat (parce que I'lmpact n’est pas quantifiable), des indicateurs de Pression
et d’Etat peuvent étre respectivement utilisés pour évaluer le degré de durabilité de I'économie. Par
exemple, I'empreinte écologique est un indicateur de Pression (fleche a a la Figure 13). Elle est basée
sur la consommation des ressources naturelles et les émissions polluantes. Si le niveau d’incertitude
n’est pas trop élevé et que I'on peut aller jusqu’a la quantification du lien entre les pressions et I'état,
on peut avoir recours a des indicateurs d’Etat comme la concentration en polluants dans les eaux de
surfaces (fleche b a la Figure 13). Des standards de comparaison sont cependant nécessaires pour
vérifier la durabilité de I'économie. Pour I'empreinte écologique, ce standard est la biocapacité de la
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planete Terre ou d’un territoire donné. C'est-a-dire la quantité de ressources disponibles
renouvelables en une année et sa capacité a accumuler des polluants. Tout ce qui dépasse cette
capacité est considéré comme non durable. Pour les concentrations en polluants dans les eaux de
surface, elles peuvent étre comparées aux objectifs environnementaux fixés dans le cadre de
législations environnementales (ex.: la Directive Cadre Eau (DCE)). Dans ce cas, l'indicateur de
durabilité consiste a calculer la distance entre les résultats du modeéle pour un scénario donné et
I’objectif a atteindre (en supposant que cet objectif puisse étre considéré comme durable).

Sur base de ces indicateurs de Pression et d’Etat, les décideurs peuvent apporter des réponses en
mettant en osuvre des mesures environnementales (fleche c). Ensuite sur base de ces mesures,
I'impact économique lié au colt des mesures peut étre chiffré. Certes, les impacts économiques des
modifications de I'écosysteme ne sont pas pris en compte faute de possibilité de les chiffrer.
Cependant, des mesures peuvent quand-méme étre prises a la lumiéere des indicateurs de pression et
d’état.

c) Participation des acteurs

La nécessité de recourir aux avis d’experts ou de contourner I'étape de quantification des Impacts ou
de I'Etat (Figure 13) illustre la situation d’incertitude dans laquelle les décideurs peuvent parfois se
trouver. Ce qui nous ramene au constat de la Science Post-Normale (Chapitre Il) :

Il est impossible de définir en termes absolus le niveau de connaissance scientifique nécessaire
et suffisant pour pouvoir prendre une décision. La complexité inhérente aux écosystemes et
notre compréhension limitée des dynamiques écologiques explique que la connaissance sera
toujours incomplete (Munda et al., 2004; Gallopin et al.,, 2001). La problématique des
changements climatiques ou de I'estuaire de la Seine illustre bien que le lien de causalité
Pression-Etat-Impact ne peut pas toujours étre calculé complétement. En outre, méme lorsque
la relation de cause a effet peut étre chiffrée, I’évaluation individuelle des impacts causés par
les mesures politiques reste subjective (Stirling, 2001). Il en résulte qu’une certaine part de
jugement individuel et de bon sens resteront toujours les seuls outils d’aide a la décision a
notre disposition. En conséquence, il est important que les points de vue des différents
groupes d’acteurs et leurs jugements de valeur soient inclus de maniéere transparente.

D’ou lintérét d’inclure les acteurs, en ce y compris des experts, dans des processus participatifs de
décision tels que les « évaluations sociales multicritéres » de Giampietro et al. (2006) et Stirling
(2006) abordées au Chapitre Il. Cette inclusion s’opére a la fois aux stades de sélection d’outils d’aide
a la décision (approches monétaires, modeles I-O, empreinte écologique, etc.) et de leur élaboration
mais aussi au moment de leur utilisation pour éclairer la décision.

Le modele ECO vise précisément a s’intégrer dans des processus participatifs, si les acteurs jugent
utile de sélectionner un tel outil. En ce qui concerne I'élaboration du modele ECO, pour la premiére
étape de I'évaluation sociale multicritére développée par Giampietro et al. (2006) (Chapitre Il), nous
nous sommes abondamment reposés sur des études de prospective participative réalisées par le
Bipe et Gerpa (2007) et I’AESN-DIREN Haute-Normandie (2004b,c) pour I'horizon 2025. Dans ces
études, les acteurs ont sélectionné ensemble les problématiques écologiques qu’ils jugent
importantes pour |'estuaire de la Seine d’ici 2025. lls ont également mis les interactions en évidence
tant entre les différents processus écologiques qu’entre ces processus et les activités anthropiques.
Cela a beaucoup aidé a la construction du modeéle ECO et plus particulierement a l'intégration des
services écosystémiques a la matrice I-O. Les acteurs (représentants politiques, associations
environnementales, citoyens, industriels, équipes de recherche scientifiques, etc.) ont ensuite
élaboré des scénarios de programmes de mesures sur base d’objectifs écologiques et économiques
sur lesquels un consensus avait été atteint. C'est cette base qui nous a permis d’assurer une certaine
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pertinence au modele ECO dans le choix des services écosystémiques intégrés au modele ainsi que
dans les scénarios de mesures simulés.

Nous avons en outre consulté des acteurs (Tableau 8) pour nous assurer que les variables et
paramétres écologiques entrés dans le modele ECO refletent bien la vision des acteurs, les
problemes gu’ils jugent importants et leur réalité de terrain. Ces acteurs ont également participé a la
construction proprement dite du modele ECO en nous transmettant des données que nous avons
intégrées a la matrice I-O pour simuler les flux d’interface économie/environnement. Enfin, certains
d’entre eux nous ont aidés a construire les équations exogénes pour les flux d’interfaces internes a
I’écosystéme. Toutefois, la participation des acteurs devrait idéalement prendre la forme d’un
processus itératif. A présent que le modele est finalisé, il serait bon de le soumettre a nouveau aux
acteurs pour qu'’ils puissent le voir dans sa globalité et y apporter des corrections. Cela pourrait étre
envisagé dans le cadre de recherches ultérieures.
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Tableau 8. Acteurs consultés pour la construction du modeéle Input-output hybride « ECO ».

ACTEURS CONSULTES

CONTRIBUTION AU MODELE ECO

PERSONNES DE CONTACT

ADRESSE

Universités et organismes de recherche scientifique

GIP Seine aval

Ifremer-Brest et Ifremer-Toulon

Péle halieutique
AGROCAMPUS OUEST

UFR Sciences et Techniques,
Université du Havre (spécialiste en
dynamique des systemes
sédimentaires estuariens et cotiers)

- Compréhension des interrelations entre composantes écosystémiques et
économiques de 'estuaire de la Seine (ex. : rdle des ports et du Pont de
Normandie).

- Compréhension des phénomeénes de pollution dans I'eau et les sédiments de
I'estuaire et du réle du bouchon vaseux.

- Quantification des codts de restauration des nourriceries subtidales.

- Quantification des dynamiques de population de poissons avec effet de la mortalité
naturelle, de la péche et des surfaces d’habitats de nourriceries.

- Quantification de l'interrelation entre deux composantes écosystémiques : les habitats
de nourriceries et la population marine de soles.

- Quantification de I'effet de la pollution dans I'estuaire (dans I'eau et les sédiments) sur
les populations de soles en 2004 en comparaison a une situation en absence de
pollution telle qu’elle prévalait au début du 19°™ siécle (inclus au modeéle ECO par
I'analyse de sensibilité sur le paramétre de la capacité d’accueil des nourriceries
influencé par le niveau de pollution).

- Quantification de I'évolution des surfaces de nourriceries a I'horizon 2015

Loic Guezennec: lguezennec@seine-aval.fr
Cédric Fisson: cfisson@seine-aval.fr

Nicola Bacq: nbacq@seine-aval.fr

Céline Dégremont: cdegremont@seine-aval.fr
Stéphanie Moussard : smoussard@seine-
aval.fr

Axel Romana: Axel.Romana@ifremer.fr

José A. Pérez Agundez: jose.perez@ifremer.fr

Sébastien Rochette :
Sebastien.Rochette@agrocampus-ouest.fr
Olivier Le Pape :

Olivier.Le Pape@agrocampus-ouest.fr

Antoine Cuvilliez : antoine.cuvilliez@univ-

lehavre.fr

12 Avenue Aristide Briand, 76000 Rouen, France
Tel. : 02 3598 08 55

http://www.seine-aval.fr

Centre IFREMER de Toulon-La Seyne, BP 330,
83507 LA SEYNE-SUR-MER Cedex

Tél: 04 94 30 49 02

Fax : 04 94 06 55 29

Centre IFREMER de Brest - UMR AMURE
Technopole de Brest-Iroise, BP 70

29280 Plouzané FRANCE

65 rue de Saint-Brieuc, CS 84215, 35042 Rennes
cedex, France

Email : halieut@agrocampus-ouest.fr

Tél. : 33 (0)2 23 48 55 36 - Fax: 33 (0)2 23 48 55
35; Tel S. Rochette : Tel : 02 23 48 55 37

Tel. O. Le Pape : Tel : 02 23 48 55 31

UFR Sciences et Techniques — Université du
Havre, 25 rue Philippe Lebon — 76058 Le Havre
cedex.

Tel. A. Cuvilliez: +33 (0)2 32 74 43 23 ; Fax: +33
(0232744314

Associations de protection de I’environnement

La Maison de I'estuaire

- Compréhension des effets indirects des infrastructures portuaires sur les surfaces de
nourricerie.
- Quantification des co(ts de restauration des nourriceries intertidales

Christophe Bessineton:
bessineton.christophe@neuf.fr

Thomas Lecarpentier :
thomaslecarpentier@maisondelestuaire.org

20 Rue Jean Caurret, 76 600, Le Havre, France
www.maisondelestuaire.net

Tel. standard: 02-35-24-80-00

Tel. Thomas Le Carpentier: 02-35-24-80-02 / 06-
72-99-73-67

Secteurs industriels

Grand Port Maritime de Rouen

Société de Dragage International
SDI-DEME

- Quantification des codts de restauration des nourriceries subtidales

- Quantification des co(ts unitaires de dragage (non inclus dans le modéle ECO)
- Compréhension de la problématique de I'accumulation de polluants dans les
sédiments.

- Compréhension des effets des infrastructures de transport maritime (digues du
chenal) et des activités de dragage sur les dynamiques hydro-sédimentaires avec effet
rétroactif sur les surfaces de nourriceries.

- Quantification des co(ts unitaires de dragage (non inclus dans le modéle ECO)

Charles Bizien : charles.bizien@rouen.port.fr

Sandrine Sanson: env@rouen.port.fr
Patrice Tournier : scan@rouen.port.fr

Jan Vandenbroeck : Vandenbroeck.jan@sdi-

deme.fr

5 Boulevard de Croisset, 1013 Canteleu, France

Parc du Pont Royal, 251 avenue du Bois,
Batiment i, F-5913 Lambersart, France. Tel. : +33
(0)3 20 10 87 30, URL : www.deme.be

Station d’épuration urbaine

SIAAP (station d’épuration
d’Achéres)

- Compréhension de la problématique de I'accumulation des polluants dans les boues
de stations d’épuration des eaux usées urbaines et de la pollution de I'estuaire de la
Seine liée au rejet des effluents traités partiellement (car les rendements d’épuration
sont généralement inférieurs a 100%).

- Quantification des co(ts unitaires de traitement des eaux usées urbaines et des boues
résiduelles (non inclus dans le modéle ECO)

Ronan Nédélec : Ronan.NEDELEC@siaap.fr

82 avenue Kléber, 92700 Colombes, France
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V. CONCLUSION

V.1. Exclure deux services écosystémiques de I'évaluation monétaire

En s’appuyant sur le systéme de catégorisation des services écosystémiques de Fisher et al. (2009) et
de Turner et al. (2004) exposé au Chapitre I, nous avons montré que les services d’auto-entretien et
de régulation devaient étre exclus de toute tentative d’évaluation monétaire. Cette position est
soutenue par trois arguments :

i) Exclure les services d’auto-entretien et de régulation de I'évaluation monétaire permet d’éviter le
probleme du double comptage (Tableau 2) : un décideur chargé d’étudier I'impact d’'une mesure
de conversion des zones humides et qui utiliserait une analyse colt-bénéfice incluant les trois
services écosystémiques assurés par les zones humides (régulation de la qualité de I'eau,
approvisionnement en eau propre et services culturels récréatifs), commettrait une erreur liée au
double comptage. Cela est d{i au fait que par leur capacité de régulation de la qualité de I'eau, les
zones humides contribuent a la fourniture d’un service final : la production de ressources en eau
propre sans risque pour la santé. C'est grace a ce service final que les individus peuvent tirer un
bénéfice par le biais d’activités de baignade (service culturel récréatif) ou de captage d’eau
potable. Le double comptage vient donc du fait que deux services entrent en interaction pour
fournir un service final dont on peut tirer des bénéfices. Fischer et al. (2009) estiment que pour
éviter le double comptage en évaluation monétaire seuls les bénéfices tirés des services finaux
doivent étre évalués.

ii) Les techniques d’évaluation monétaire consistent a évaluer une variation dans la fourniture des
services écosystémiques sur base des préférences individuelles, préférences exprimées au travers
des prix. Or, les services d’auto-entretien et de régulation peuvent étre jugés indépendants des
préférences individuelles (Turner et al., 2004). Si I'on estime les services d’auto-entretien et de
régulation indépendants des préférences individuelles (Figure 6), c’est parce qu’ils englobent les
processus écologiques et les infrastructures de base nécessaires aux services finaux dont les
individus tirent des bénéfices. Or, c’est uniquement pour les bénéfices tirés des services finaux
que les individus ressentent des préférences. Dans ce cadre, les services d’auto-entretien et de
régulation peuvent étre envisagés comme des facteurs de production permettant de fabriquer
des services utilisés par les individus. Cependant, les facteurs de production ne sont pas eux-
mémes utilisés directement par les individus en raison d’'une impossibilité physique évidente. Par
exemple, dans le service d’approvisionnement en eau potable (service final) assuré par les
processus de filtration naturelle au travers des sols forestiers, les individus n’expriment pas
réellement de préférence pour le processus de filtration en lui-méme ni pour la formation du sol
forestier et la croissance des arbres (facteurs de production)®® qui rendent cette filtration

>° Dans cet exemple, il y a deux facteurs de production a I'origine de la production d’eau potable : le service de
régulation de la qualité de I'eau assuré par le sol forestier et le service d’auto-entretien de formation des sols
forestiers et de croissance des arbres et de leurs racines (production primaire) qui rend possible le processus
de filtration.
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possible. Leurs préférences s’expriment pour I'eau potable qu’ils peuvent consommer par
I'intermédiaire d’une installation de captage (bénéfice). Cette analogie avec les facteurs de
production est développée dans le troisieme et dernier argument.

iii) Par analogie avec I'’économie, les services d’auto-entretien et de régulation peuvent étre
envisagés comme des facteurs de production (aussi appelés « capitaux »). En économie, et plus
précisément dans le systeme de comptabilité nationale, la richesse produite par un pays en une
année est mesurée par le PIB, c’est-a-dire par la valeur ajoutée®. Or cette derniére représente la
rétribution des facteurs de production, c’est-a-dire la rémunération des éléments sans lesquels
aucune production n’est possible : les salaires payés aux travailleurs (capital travail), le fermage
payé par un agriculteur au propriétaire de son champ (capital physique), le loyer payé par un
restaurateur au propriétaire du batiment de son restaurant (capital physique), les dividendes
payés aux investisseurs (capital financier), le montant mis de c6té pour financer le rachat des
machines et équipements usagés ou obsolétes (capital technique), etc. La valeur du facteur de
production n’est jamais incluse dans la valeur ajoutée. Seule la rémunération de la personne
détentrice de capitaux est prise en compte. Si I'on étend le concept de valeur ajoutée a
I’écosysteme®, on peut argumenter que les facteurs de production ne doivent pas étre inclus
dans I’évaluation de la richesse produite car ils sont a envisager comme des outils de production
de richesse (les bénéfices tirés des services finaux) et non pas comme une richesse en soi. En
effet, une quantité minimum de services intermédiaires de type auto-entretien et régulation est
nécessaire pour assurer la production de services écosystémiques finaux dont les individus tirent
des bénéfices (Figure 5 et Tableau 2). Les exclure du calcul de la richesse produite ne diminue pas
pour autant leur importance, au contraire (a condition qu’ils soient évalués par ailleurs en unités
physiques). Cela leur confere une importance d’autant plus grande car cela implique qu’il faille
s’assurer qu’une quantité minimum de ces facteurs de production soit maintenue pour que la
production de richesse soit assurée, indépendamment de la valeur monétaire qu’on pourrait leur
attribuer. Se pose cependant la question d’inclure la rémunération des facteurs de production
écosystémiques. Toutefois, étant donné que les services d’auto-entretien et de régulation ne sont
pas rémunérés par I'écosystéme pour le facteur de production qu’ils mettent a disposition, nous
pencherions pour ne pas évaluer monétairement une rémunération qui dans la réalité est égale a
zéro puisqu’elle n’existe pas. Cela permet premiérement d’éviter de monétariser des services
remplissant la fonction de facteurs de production, jugés indépendants des préférences
individuelles ; deuxiemement cela permet la mise en évidence des avantages et des désavantages,
cette mise en évidence représentant un élément essentiel dans les processus de décision
participatifs et le renforcement de |'application des mesures environnementales (développé
Section 11.2).

Avoir choisi d’exclure de I’évaluation monétaire deux catégories de services écosystémiques sur
I’ensemble des quatre catégories identifiées a la Figure 5 par le MA (2005) et de Groot et al. (2002)
influe sur la construction du modele ECO développé dans cette étude. Il découle de ce choix que le
modele ECO est un modele hybride. C’est-a-dire qu’il a été construit pour pouvoir fournir des
résultats en unités multiples, tant monétaires que physiques. Les résultats concernant I’évolution des
services d’auto-entretien et de régulation sont exprimés en unités physiques exclusivement. Quant
aux résultats concernant les deux autres services (culturels et approvisionnement en ressources en
ce y compris les services finaux d’approvisionnement en ressources découlant de services de
régulation de deuxieme ordre), ils sont exprimés en unités physiques avec possibilité d’usage

% e PIB peut étre calculé en sommant la valeur ajoutée (taxes nettes sur la production incluses) aux taxes sur
les produits moins les subsides sur les produits (approche de calcul du PIB par les revenus).

o1 Cette analogie a déja été opérée par Hannon (2001) mais dans une perspective et une argumentation
différentes.
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d’unités monétaires en paralléle s’ils possédent un prix sur un marché existant ou si un prix peut leur
étre conféré aisément par les techniques d’évaluation monétaire.

Toutefois, I'objectif du modele ECO ne consiste pas a déterminer une valeur monétaire de
I’environnement. C’est la raison pour laquelle ces valeurs sont toujours insérées dans le modeéle pour
simuler des flux monétaires qui aurait effectivement lieu dans la réalité si le scénario simulé était mis
en ceuvre. Par exemple, la valeur d’une zone humide déterminée par la technique des préférences
déclarées est uniquement incluse sous forme d’une taxe hypothétique dans le but de modéliser
I’effet d’'une taxe sur la consommation des ménages et I'impact subséquent sur la production. C’'est
ce qui différencie notre approche de celle de Hannon (2001). Nous ne modifions pas les valeurs
monétaires utilisées dans le systeme de comptabilité nationale (valeur ajoutée, inputs
intermédiaires, demande finale, etc.) pour y inclure des valeurs monétaires environnementales qui
ne pourraient pas étre réellement échangées sur un marché. Par exemple, nous n’ajoutons pas dans
le calcul de la valeur ajoutée, la valeur monétaire qui serait attribuée par préférences déclarées au
processus d’échanges de minéraux entre les sols et les végétaux (échanges, certes essentiels a la
production d’un couvert végétal, de foréts ou de cultures agricoles, mais qui dans la réalité ne
possédent pas de valeur monétaire). Sauf si c’est pour la considérer comme une taxe que les citoyens
seraient préts a payer pour préserver ces processus naturels. Dans ce cas, un montant peut
réellement étre échangé sur un marché réel (a condition que le scénario de taxation soit mis en
ceuvre).

Exprimer les résultats du modele ECO en unités multiples contribue a lui donner la capacité de
couvrir les relations d’interdépendance entre services écosystémiques (quand les données,
I’architecture du modeéle et la complexité de I'écosysteme le permettent). Cela confére au modele
des propriétés holistiques®, un des deux principes de bases de la Science Post-Normale et de la GIZC
sur lequel repose le modele ECO. Cependant, cela n’est pas sans poser de probléme. La complexité
des interrelations entre d’une part, les services écosystémiques finaux et, d’autre part, les services
d’auto-entretien et de régulation dont ils dépendent, constitue une source d’incertitude
relativement importante. En outre, a cette incertitude inhérente aux écosystemes complexes,
s’ajoute un deuxieme type d’incertitude qui prend sa source dans la fragilité des connaissances
actuelles sur le fonctionnement des écosystémes et leur interaction avec les activités anthropiques.
C'est la raison pour laquelle le modele ECO a d{ étre développé et son usage envisagé dans le cadre
d’une approche qui permette de gérer ces hauts niveaux d’incertitude. Il s’agit de la Science Post-
Normale et de la stratégie durable de Gestion Intégrée des Zones Cétieres (GIZC).

V.2. Modeles holistiques et gestion de hauts degrés d’incertitude

Un des objectifs de cette étude vise a tester la contribution qu’un modele input-output hybride peut
fournir aux principes de bases invoqués par la Science Post-Normale et la GIZC. Le premier principe
considéré concerne les propriétés holistiques des outils d’aide a la décision en environnement et le
second couvre la capacité de ces outils a traiter les problématiques a haut degré d’incertitude
habituellement mises de coté (Chapitre Il). Pour tester cette contribution, le modele ECO a été
développé et appliqué au cas des nourriceries de poissons de |'estuaire de la Seine. Dans ce cas
d’étude, trois grands types d’incertitudes ont été identifiés. lls doivent faire I'objet d’un traitement
spécifique.

62 C . . N N T . . . .

Des propriétés holistiques conferent a une approche la capacité d’offrir une perspective globalisante au sein
de laquelle différents éléments, habituellement considérés individuellement, sont rassemblés pour étre étudiés
ensemble en incluant leurs interactions a I'intérieur du systeme auquel ils appartiennent (Gallopin et al., 2001).
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Le premier type d’incertitude concerne I'imprécision causée par un manque de données de qualité et
la variabilité chaotique des données observées au sein de |'écosysteme. Elle est gérée par une
analyse de sensibilité. Cette analyse montre que bien que les valeurs précises des parametres du
modeéle ne soient pas connues, quelle que soit la valeur choisie au sein de marges de variation
observées, les résultats du modele restent acceptables (voir Sections 1.1 et X.6).

Le deuxieme type d’incertitude concerne I'exactitude. Elle est causée par I'architecture des tables
input-output, tables qui constituent la base du modéle ECO. L'exactitude est gérée par une
rétrovalidation du modele. Cela consiste a entrer dans le modéle des valeurs de variables observées
dans le passé (valeurs de demande finale essentiellement) et a comparer les résultats qui sortent du
modele a des données observées de valeur ajoutée, d’emploi et d’excédent brut d’exploitation. Cette
opération de validation montre que le modele produit des résultats dont les inexactitudes se situent
dans des limites raisonnables (voir Sections 1.1 et VIII.2).

Le troisieme type d’incertitude releve de l'indéterminisme. Cela signifie qu’il est impossible de
prédire I'état futur du systéme et la théorie des statistiques et des probabilités devient inapplicable
(Giampietro et al., 2006). Dans certains cas, la collecte de séries de données et 'amélioration des
outils d’analyse (statistiques, modeles, etc.) permettent de réduire I'indéterminisme. On parle alors
d’indéterminisme réductible. Quand ce n’est pas le cas, on parle d’indéterminisme irréductible
(Wheaton, 2004). Par exemple, en raison du manque de données adéquates sur les populations de
poissons, mis a part la sole, il est difficile d’étudier I’évolution future des populations des 8 autres
especes commerciales identifiées dans I'estuaire. Probablement que cet indéterminisme pourrait
étre levé en finangant des programmes de collecte de données précises et détaillées concernant ces
especes. Toutefois, dans certains cas, I'indéterminisme peut étre irréductible. C'est le cas sans doute
de I'effet de chacun des centaines voire des milliers de polluants sur la taille de la population de
poissons dans l'estuaire. Il s’agit 1a d’'une chaine de causalité au sein de laquelle les interrelations
sont multifactorielles et dépendent d’un nombre gigantesque de parametres. Le niveau de
complexité est tel qu’il est probable que quelle que soit la quantité de données récoltées et de
connaissances produites, on ne parvienne jamais a chiffrer ces interrelations.

Face a des niveaux d’incertitude trop élevés, que ce soit en raison d’un indéterminisme irréductible
ou de niveaux d’imprécision et d’inexactitude encore en attente de données pour étre réduits, les
scientifiques pourraient étre tentés d’exclure certaines problématiques de leur champ d’étude.
Pourtant, traiter ces problématiques est essentiel car les degrés élevés d’incertitude sont plutét la
regle que l'exception en environnement (Munda et al., 1994 ; Refsgaard, 2006 ; Stirling, 2001 ;
Giampietro et al., 2006). Afin d’éviter tout risque d’exclusion de ces thématiques du champ des
études scientifiques, la Science Post-Normale et la GIZC suggéerent une approche cadre qui permet la
prise en charge de hautes degrés d’incertitude. Cette approche repose sur I'usage systématique des
outils d’aide a la décision au sein de processus de décision participatifs qui incluent les acteurs dans
le but de prendre en compte la multiplicité des perspectives légitimes (voir Encadré 4). Cela part du
principe suivant. Etant donné qu’en matiere environnementale, l'incertitude est plut6t la regle que
I’exception une certaine part de jugement individuel et de bon sens resteront toujours les seuls outils
d’aide a la décision a notre disposition. En conséquence, il est important que les points de vue des
différents groupes d’acteurs et leurs jugements de valeur soient inclus de maniere transparente. Les
approches de décision participatives permettent cela, en rendant les compromis plus transparents
pour les décideurs et les acteurs, c’est-a-dire en identifiant les acteurs et les ressources avantagés et
désavantagés (Munda et al., 1994).

Les processus de décision participatifs, pour certains, trouvent leur sens dans I'application de valeurs
démocratiques (Stirling, 2006). Cela part du principe qu’une démocratie n’est pleinement aboutie
que quand les citoyens participent a I'organisation de la cité. Cependant, les processus de décision
participative se révelent également trés utiles dans un sens purement pragmatique. Par exemple
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Munda et al. (1994) et Van den Bergh et Nijkamp (1991) estiment que rendre les compromis clairs et
apparents aux acteurs est nécessaire si I'on souhaite que les mesures de gestion environnementale
soient opérationnelles. Des législations environnementales imposées par la force sans gagner en
légitimité sociale ne fonctionnent pas bien. Quand elles ne sont pas contournées légalement par les
acteurs, elles sont carrément enfreintes ou encore modifiées sans cesse par les groupes de pression
importants.

V.3. Place du modele ECO parmi les outils d’analyse économique de
I’environnement

L'approche participative envisagée par la Science Post-Normale et la GIZC implique les acteurs a
toute les étapes du processus de décision, depuis I'analyse des problémes et le choix de mesures
destinées a les résoudre, en passant par la sélection et la construction d’outils d’analyse destinés a
identifier les mesures adéquates, jusqu’a leur mise en ceuvre. Plusieurs outils d’analyse économique
de I'environnement peuvent étre utilisés pour éclairer la décision dans le cadre de processus
participatifs (Figure 9). Deux groupes d’outils peuvent étre identifiés. Le premier groupe concerne les
méthodes d’évaluation monétaire inféodées a I'analyse colt-bénéfice et colt-efficacité. Elles
peuvent étre utilisées dans un premier temps pour évaluer les impacts économiques directs d’un
scénario de mesures sur le secteur ou I'acteur visé par la mesure. Le deuxieme groupe englobe les
outils capables d’évaluer les impacts économiques indirects, c’est-a-dire les effets redistributionnels
sur les autres secteurs ou régions non visées par la mesure. Il s’agit par exemple de la modélisation
input-output (I-0), des modeles d’équilibre général calculable (EGC) et de la comptabilité verte pour
le calcul de PIB ajusté par rapport a I'environnement (liste non exhaustive).

Nous avons montré que les méthodes d’ajustement du PIB par rapport a I’environnement (Section
II1.5) et I'analyse co(it-bénéfice (Section IIl.3) étaient toutes les deux basées sur |'évaluation
monétaire de I'environnement. Or, on peut considérer que la valeur monétaire est par essence
limitée aux services écosystémiques finaux dont I’'homme tire des bénéfices directs : les services
culturels et d’approvisionnement en ressources en ce y compris les services finaux
d’approvisionnement en ressources issus des services de régulation de deuxiéme ordre (Section [.2).
Cette derniere catégorie concerne par exemple, les services de régulation des flux hydriques qui
générent un service final d’approvisionnement en ressources en sols a batir sans risque
d’inondations. Les individus tirent des bénéfices de ce service final du fait que des dégats matériels
et humains sont évités. Cependant, deux autres services écosystémiques doivent étre évalués car
leur importance n’est pas négligeable. C'est d’eux que dépendent tous les services écosystémiques
dont I’'homme tire des bénéfices. Il s’agit des services d’auto-entretien et de régulation de premier
ordre déja mentionnés plus haut. En conséquence, des approches complémentaires aux techniques
d’évaluation monétaire doivent étre mises en oeuvre pour couvrir ces deux catégories de services
omises par les valeurs monétaires. C'est ce a quoi s’attache le modele ECO. Pour ce faire, il s’appuie
sur la modélisation input-output hybride.

Un avantage des modeéles input-output hybrides par rapport aux techniques d’évaluation monétaire
des externalités environnementales réside dans le fait que les composantes environnementales
peuvent étre évaluées en unités physiques: des tonnes pour les polluants, des hectares ou des
tonnes pour les ressources naturelles, etc. En outre cela n‘empéche pas que les composantes
économiques soient évaluées en unités monétaires : des millions d’euros pour les investissements
verts, etc. Ce qui permet de couvrir a la fois les services monétarisables et ceux qui ne le sont pas.

En ce qui concerne les EGC, comprendre leur fonctionnement est intéressant pour le modéle ECO.
Cela permet de mieux cerner les atouts et les faiblesses da la modélisation I-O. Par exemple, la
modélisation I-O permet de travailler a des échelles sous-nationales (opérations de régionalisation de

163



matrices nationales), ce qui n’est pas aussi aisé avec un EGC (Section Ill.6). En outre, la modélisation
I-O est moins lourde et nécessite donc moins de moyens pour sa mise en ceuvre, ce qui en fait une
approche plus abordable pour des petites structures ou des autorités publiques régionales aux
budgets plus limités. De plus, la simplicité de la modélisation 1-O en fait un outil plus adéquat pour
éclairer la décision dans le cadre de processus participatifs dans lesquels les acteurs seraient
impliqués a tous les stades y compris dans le choix et la construction des outils d’analyse (cf.
approche de Giampietro et al., 2006 — Chapitre Il). Enfin, les modéles 1-O ne posent pas autant
d’hypothéses sur le comportement des consommateurs et des producteurs comme c’est le cas dans
les EGC. Ces derniers modélisent ces comportements sur base d’équations pas toujours prouvées
empiriquement (Ex. : fonctions de production de Cobb-Douglas combinées aux équations de Leontief
et des coefficients d’élasticité de substitution). Cependant, les EGC ne sont pas dénués d’avantages.
Par exemple, ils prennent en compte I'impact de I'évolution des prix sur la demande. Or cela est
complétement omis dans la modélisation input-output. L’insertion de coefficients d’élasticité
pourrait pallier ce probléme aisément sans augmenter la complexité du modele, et donc leur co(t et
le temps nécessaire a leur développement.

Les cinq outils d’aide a la décision susmentionnés ne s’excluent pas mutuellement. lls peuvent étre
intégrés les uns aux autres quand cela n’est pas déja automatiquement le cas (les tables I-O sont par
exemple un des constituants de base des EGC). L'intégration des outils d’évaluation monétaire
utilisés en analyse colt-bénéfice a retenu plus particulierement notre attention. Leur intégration au
modele I-O vise a répondre a deux questions essentielles (Grét-Regamey et Kytzia, 2007) : i) quelle
quantité de services écosystémiques utilisons-nous dans la production économique ? et ii) comment
les différentes activités économiques en bénéficient ?

Certains auteurs répondent a ces deux questions en allouant les colts de traitement des émissions
polluantes et des déchets aux activités économiques qui en sont responsables. L’objectif visé
consiste a augmenter ainsi la transparence des co(its et des responsabilités dans I|'utilisation de
I’environnement (Leontief, 1970). Il s’agit ici en particulier de I'utilisation du service de puits, c’est-a-
dire la capacité du milieu naturel a assimiler les polluants. D’autres estiment la valeur monétaire de
I'utilisation des services écosystémiques sur base des techniques d’évaluation monétaire
mentionnées plus haut (préférences déclarées, etc.). Par exemple, Grét-Regamey et Kytzia (2007)
évaluent le capital naturel constitué par la biomasse végétale aux prix équivalents aux co(ts de
production forestieres et agricoles qu’ils incluent ensuite dans la matrice 1-O. Hannon (2001) aussi
évalue les pertes de capital naturel au prix du marché, par exemple la biomasse de forét pourrait
étre évaluée au prix du bois ou aux bénéfices tirés par les personnes habitant a proximité d’une zone
boisée (chiffrée par la hausse du prix des logements — méthode des prix hédoniques). Or, évaluer la
biomasse végétale sur base des colits de production agricole et forestiere revient a réduire la
biomasse végétale a un service écosystémique final d’approvisionnement en ressources. Il en est de
méme pour la biomasse de foréts chiffrée au prix du bois. En ce qui concerne la méthode des prix
hédoniques, elle ne couvre que le service culturel d’esthétique paysagére ou d’activité récréative
offert par une forét. Mais qu’en est-il des services de régulation que la biomasse végétale fournit en
modulant I'érosion et les flux hydriques ? Qu’en est-il du service d’auto-entretien de production
primaire servant d’habitat a la biodiversité, etc. ? Les méthodes de Hannon (2001) et de Grét-
Regamey and Kytzia (2007) omettent complétement ces catégories de services-la.

Notre critique des approches de Hannon (2001) et de Grét-Regamey et Kytzia (2007) porte moins sur
leur méthode que sur leur prétention a pouvoir couvrir I'entiéreté des catégories de services
écosystémiques a I'aide de valeurs monétaires. Or, ce n’est pas le cas puisque les valeurs monétaires,
et par la méme leur approche, omettent les deux catégories de services écosystémiques les plus
vitales : les services de régulation et d’auto-entretien.
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Pour éviter cet écueil au modele ECO, nous avons développé un cadre d’intégration précis des
techniques d’évaluation monétaire a la modélisation I-O. Il est détaillé ci-dessous.

V.4. Intégration des services écosystémiques dans le modele ECO

Le cadre d’intégration des valeurs monétaires a la modélisation 1-O découle directement de
I’exclusion des services d’auto-entretien et de régulation de toute tentative d’évaluation monétaire.
Ce cadre peut étre représenté par un arbre décisionnel a dichotomie double (Figure 11). Le premier
choix décisionnel est basé sur la dichotomie suivante : est-on en présence d’un service intermédiaire
(auto-entretien ou régulation de premier ordre) ou d’un service final et du bénéfice que I'on peut en
tirer (services culturels, services d’approvisionnement en ressources et services finaux issus d’un
service de régulation de deuxieme ordre)? Dans le premier cas, seule I'évaluation en unités
physiques est permise, dans le second cas, un recours a I'évaluation monétaire peut avoir lieu (tout
en laissant la possibilité d’un recours en paralléle a des unités physiques).

Quand I'on a recours a une évaluation monétaire, un second choix décisionnel permet de définir a
quel endroit des tables I-O sera intégrée la valeur monétaire. Ce choix est basé sur la dichotomie
suivante : la valeur monétaire a-t-elle été estimée sur base d’un marché réel, en ce inclus les marchés
de substitut des techniques de préférences révélées (approches indirectes) ou par un marché
hypothétique (approches directes) ? Les valeurs monétaires tirées des approches basées sur un
marché réel sont intégrées au modeéle au niveau de la matrice de la demande finale (des ménages, en
investissement, etc.) ou de la demande intermédiaire d’inputs. L'objectif consiste a évaluer I'impact
d’une amélioration ou d’une dégradation des services écosystémiques sur les secteurs économiques
et la demande finale. Quant aux valeurs monétaires exemptes de marché et, par conséquent, tirées
des approches basées sur des marchés hypothétiques, elles sont intégrées au modéle sous forme
d’une taxe hypothétique a la ligne correspondante de la matrice input-output. A la différence des
approches I-O de Cumberland (1966), Hannon (2001) et Grét-Regamey et Kytzia (2007), I'objectif de
cette taxe hypothétique ne consiste pas a évaluer l'impact d’une variation des services
écosystémiques mais celui d’'une mesure de taxation a finalité environnementale sur les secteurs de
production et la consommation finale (via I'effet d’'une hausse des colts de production et/ou d’une
baisse du pouvoir d’achat des ménages).

Quand I'on a recours a une évaluation en unités physiques, le service écosystémique est intégré dans
le modele I-O par lintermédiaire des flux de matieres ou d’énergies qui entrent en jeu aux
interfaces (Tableau 7, Figure 12 et Figure 13):

(1) Flux depuis I'’écosystéme vers le systéme économique : consommation de ressources naturelles,

(2) Flux depuis le systeme économique vers |'écosysteme : émissions de polluants,

(3) Flux depuis un compartiment de I’écosysteme vers un autre compartiment de I'écosysteme :
processus écologiques internes a I'écosystéme qui couvrent généralement des services d’auto-
entretien et de régulation.

La troisieme catégorie de flux d’interface est hautement complexe, méconnue et souffre d’un
manque de données, trois facteurs générateurs de hautes incertitudes qui s’apparentent a de
I'indéterminisme (voir plus haut). C’'est la raison pour laquelle les données quantitatives récoltées
doivent souvent étre complétées par des avis d’experts.

Dans le cas de I'application du modele ECO aux nourriceries de I'estuaire de la Seine, nous avons
rencontré cet indéterminisme dans le cadre du lien entre les processus hydro-sédimentaires et la
formation d’habitats de nourriceries. Intervient la un flux de sédiments internes a I'écosystéme
complexe a prévoir. Nous avons géré cet indéterminisme en travaillant sur base de deux approches
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pour simuler les surfaces de vasiéres a I'horizon 2015 : I'usage d’un petit nombre de données
observées dans le passé (peu de données disponibles) et I'avis d’experts (Chapitre 1V). En faisant
reposer une partie du modele ECO sur I'avis d’experts (Figure 13), nous nous situons dans la droite
ligne d’un principe de base de la Science Post-Normale et de la GIZC qui consiste a faire participer les
acteurs a tous les niveaux y compris aux stades de construction des outils et modeles d’analyse. Or il
faut considérer les experts comme des acteurs a part entiére. Leur statut d’experts ne signifie pas
que leur avis ne peut pas étre discuté et remis en question par les autres acteurs impliqués dans le
processus participatif. Bien que par manque de temps cela n’ait pas été effectué dans cette étude, il
aurait été bénéfique de confronté les dires de nos experts au savoir des autres acteurs et experts de
I’estuaire de la Seine. Ce dans le but d’assurer un certain niveau de qualité.

Les résultats du modele ECO comportent donc une part de subjectivité en raison du recours a |'avis
d’experts. Cependant, sans cela, il n’aurait pas été possible d’étendre la modélisation I-O aux services
d’auto-entretien. Cette extension présente lI'inconvénient de perdre en précision mais d'un autre
cOté les propriétés holistiques sont améliorées. Or c’est la un avantage important et constitue un
point original de ce travail. Il faut en outre avoir conscience que le recours a I'avis d’expert n’a rien
d’exceptionnel. Vu le haut degré d’incertitude, c’est un recours fréquent en environnement. C'est le
cas par exemple pour un champ d’étude bien connu, celui des changements climatiques. Les
méthodes d’impacts croisés probabilistes (voir Annexe A) sont utilisées par les scientifiques du GIEC
pour chiffrer la probabilité de leurs scénarios en ayant recours a des jugements d’experts (IPCC,
2007a,b; Lempert et al., 2003 ; Webster et al. 2002 et 2003 ; O’Neill, 2004 ; Lutz et Sanderson,
2001).
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PARTIE Il - METHODOLOGIE : DEVELOPPEMENT
DU MODELE INPUT-OUTPUT « ECO »
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INTRODUCTION

La Partie Il est consacrée au développement de la méthodologie sur laquelle reposent les résultats
présentés au Chapitre X. Cette méthodologie repose principalement sur la modélisation input-output
(1-0). Celle-ci fut développée initialement par Wassily Leontief dans les années 1930 (McDonald,
2005). Bien qu’a l'origine, les modeéles I-O reposaient uniquement sur des données exprimées en
unités monétaires, des auteurs comme Daly (1968), Isard (1968), Kneese et al. (1970), Leontief
(1970) et Victor (1972a) ont démontré que des données environnementales telles que la
consommation de ressources naturelles et le rejet d’émissions polluantes ou de déchets pouvaient
également étre introduites dans les modeles I-O. Or, étant donné que les modeles I-O représentent
le systeme économique de maniére intégrée (prise en compte de I'ensemble de I'’économie, des
relations intersectorielles ainsi que des relations entre les secteurs de production et la demande
finale), I'intégration de données environnementales permet le développement d’un modele complet
capable de représenter le fonctionnement de I'anthropo-écosysteme dans son ensemble, c’est-a-dire
les interrelations entre l'entiéreté du systeme économique et les composantes du systéme
environnemental sélectionnées.

L'introduction de données environnementales dans un modele I-O conduit a produire un modele de
type « hybride » qui mélange des données monétaires et des données environnementales exprimées
en unités physiques. Le modele ECO développé dans cette Partie est un modele de ce type. Il repose
sur les développements méthodologiques de Victor (1972a). Son développement se décline en deux
grandes opérations : une opération de régionalisation et une opération d’environnementalisation.
L'opération de régionalisation consiste a adapter la table I-O nationale produite par l'institut national
de la statistique et des études économiques (Insee) a I'échelle de la zone d’étude considérée
(I'estuaire de la Seine). Quant a I'opération d’environnementalisation, elle consiste a introduire les
données environnementales dans la table I-O pour pouvoir étudier les interrelations entre le systeme
économique et le systéeme environnemental (autrement dit I’écosystéme). Cette opération a déja été
succinctement présentée au Chapitre IV. Cependant, la Partie Il présente un développement formel
du modele exprimé en langage mathématique. Ce développement est destiné a permettre une
réplication des opérations pour rendre possible une application générique a d’autres zones d’études
que l'estuaire de la Seine.

La Partie Il est structurée comme suit. Le Chapitre VI présente les différents modeles I-O
environnementaux existants depuis leur création par Wassily Leontief en 1930 jusqu’a Peter Victor
en 1972. Les avantages et les limites des approches |I-O en général y sont rendus explicites. Le
Chapitre VIl met en exergue les différences entre la modele ECO et les modeles I-O
environnementaux existants (Section VII.2). Dans ce chapitre, la délimitation du systéme économique
et de I'écosysteme modélisé est également présentée (Section VII.3). Enfin des aspects plus
techniques sont développés concernant les méthodes et les opérations de régionalisation utilisées
pour obtenir un modéle a I'échelle de I'estuaire de la Seine (Sections VII.4 et VII.5). La formalisation
mathématique des relations entre le systeme économique et I'écosysteme est également abordée de
maniére approfondie (Sections VII.6 et VII.7). Le Chapitre VIII offre une vue de synthése des
équations développées pour formaliser les interrelations entres les composantes économiques et
écosystémiques de I'estuaire de la Seine. La validation des composantes économiques du modeéle y
est également présentée.
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VI. LES MODELES INPUT-OUTPUT ENVIRONNEMENTAUX :
CADRE METHODOLOGIQUE

VI.1. Introduction

Le modele ECO développé dans cette étude repose sur les tables input-output. Celles-ci constituent
le coeur des modeéles I-O et permettent de simuler I'entiereté de la structure économique avec ses
interrelations entre les différents secteurs de production ainsi qu’entre ces secteurs et la demande
finale (consommation des ménages, etc.) (McDonald, 2005). Les tables I-O sont construites selon
I'idée relativement simple selon laquelle les biens et services produits par un secteur économique
devraient étre enregistrés dans une table simultanément par origine et par destination (Common et
Stagl, 2005). Des biens sont produits par un secteur (ex. : coton produit par I'agriculture) et sont
utilisés comme « inputs » dans un autre secteur (ex.: secteur textile) afin que ce dernier puisse
assurer la production de son produit final aussi dénommé « output » (ex. : tissus en fibres de coton).
Cette représentation simplifiée de I'économie est schématisée par la Figure 14. Celle-ci peut étre lue
comme suit :

Les consommateurs finaux consomment des biens et des services produits par les
entreprises. Il y a, par conséquent, un flux de matiéres et de services depuis les secteurs de
production vers les ménages®. Ce flux est accompagné d’un flux monétaire en sens inverse
en payement des biens et services vendus. Grace a ce flux monétaire, les entreprises sont en
mesure de fournir un revenu aux ménages pour le travail fourni ou le capital financier et
physique (terrains, batiments) investi. Il s’agit de la rémunération des facteurs de
production®® sous forme de salaires payés aux employés qui ont fourni leur force de travail,
de dividendes rémunérés aux actionnaires qui ont investi leur capital financier, de loyers
rétribués aux propriétaires immobiliers qui ont loué leur batiment pour abriter les activités
d’une entreprise, etc.

®3 En réalité, une matrice I-O prend également en compte d’autres catégories de demande finale (voir plus bas).
% Les facteurs de production sont les éléments de base nécessaires pour produire : le capital et le travail
(Common et Stagl, 2005). Le capital comprend ici le « capital fixe ». Le capital fixe englobe tout bien tangible ou
intangible, produit par une activité économique et utilisé de maniére répétée et continue dans d’autres
processus de production économique pour une durée supérieur a un an (Eurostat, 2008). La rétribution du
capital fixe couvre donc les frais de location d’équipements, de batiments et de terrains, et I'amortissement
des machines et équipements usagés ou obsolétes. La notion de capital couvre également le capital financier
(actions, obligations, capitaux propres formés quand tous les bénéfices ne sont pas distribués aux actionnaires,
etc.). La rétribution du capital financier couvre les intéréts payés sur les emprunts bancaires, les dividendes
versés aux actionnaires, etc. Un deuxiéme facteur de production important est le travail. Le travail est rétribué
par le payement d’un salaire aux travailleurs, les primes payées aux managers pour la prise de risque, etc.
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Biens et services

ENTREPRISES
Secteur
secondaire MENAGES
Secteur Secteur
primaire tertiaire
A

Prix payés a I'achat de
biens et services

Figure 14. Systéeme économique simplifié.

Dans une table I-O, le schéma de la Figure 14 est représenté sous forme de tableaux de chiffres qui
décrivent quantitativement les flux de biens et services échangés dans le systéme économique.
Cependant, les chiffres apparaissant dans la table peuvent étre transformés en (McDonald, 2005) :

i) matrices mathématiques (et vecteurs) qui prennent la forme de tableaux de nombres
répartis en lignes et en colonnes. Ces matrices représentent un systéme de n équations
linéaires a m inconnues,

ii) modeéles mathématiques basés sur les équations linéaires susmentionnées qui décrivent les
flux de biens et services échangés dans I'économie. Dans le cas de cette étude, n = m, ce qui
facilite la résolution du systeme d’équations et ne requiert, par conséquent, pas d’opération
d’optimisation sous contrainte.

La plupart des pays développés construisent des tables I-O a intervalles réguliers pour les actualiser
par rapport a I’évolution de la structure de I’économie. Ces tables, pour le Etats membres de I'Union
Européenne, sont publiées sur Eurostat®™. La table I1-O d’un pays respecte les conventions
internationales du systéme de comptabilité national (SNA : System of National Accounts)®® sur lequel
est basé, entre autres, le calcul du PIB des pays du monde entier (McDonald, 2005). En outre, les
tables I-O adoptent un systéme de classification des secteurs économiques et des biens et services
reconnu internationalement. Par exemple: la General Industrial Classification of Economic Activities
within the European Communities (NACE) et la Statistical Classification of Products by Activity in the
European Economic Community (CPA). La classification NACE respecte le standard international ISIC®” de
classification de secteurs. Il s’agit simplement de son application a I"échelle européenne (Eurostat,

® Tables I-0 disponibles sur Eurostat :
http://epp.eurostat.ec.europa.eu/portal/page/portal/esa95 supply use input tables/data/workbooks
® Le SNA est le standard accepté internationalement pour les recommandations sur la méthode de compilation
des mesures de I'activité économique d’un pays. L'une de ces mesures, la plus connue, est le Produit Intérieur
Brut (PIB). Plus d’informations sur le site des Nations Unies:
http://unstats.un.org/unsd/nationalaccount/sna.asp
*71SIC : United Nations International Standard Industrial Classification of All Economic Activities.
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2008). Il en est de méme pour la classification CPA qui respecte le standard international CPC®® de
classification des produits. La classification CPA est donc I'application du standard CPC aux pays
européens.

Plusieurs raisons peuvent étre invoquées en faveur de I'utilisation de modeéles I-O (McDonald, 2005) :

— C'est une méthode globale : elle offre une description des interrelations structurelles de
I’économie entiere d’un pays ou d’une région. Cela inclut une couverture compléte des biens
et services produits, des processus de production et de la consommation finale.

— C'est une méthode systématique : les matrices 1-O garantissent que I'ensemble des flux de
biens et services sont pris en compte. L'identité entre les outputs et les inputs (les outputs
totaux égalent les inputs totaux) empéche que des oublis soient commis car cela serait
directement remarqué. En effet, en cas d’omission d’un flux, I'identité entre les inputs et les
outputs totaux ne serait pas vérifiée.

— Elle évite le double comptage : la modélisation I-O évite le double comptage, un probléme
particulierement délicat lorsqu’interviennent des réseaux complexes de flux indirects ou
gu’interviennent des productions jointes (outputs multiples de biens et services issus d’un
méme processus de production économique).

— C'est une méthode mathématique rigoureuse : I'utilisation de I'algébre matricielle ne permet
pas seulement de résoudre de maniére rapide et efficace un grand nombre d’équations
fondées sur des bases de données de taille importante. L'algébre matricielle permet de
modéliser I"’économie dans un cadre mathématique cohérent basé sur des relations
empiriques qui se vérifient dans la réalité (du moins pour I'année de référence a laquelle les
matrices I-O ont été compilées. Plus la modélisation simule un horizon de temps éloigné de
cette année, plus le pourcentage d’erreur augmente).

— Les tables I-O peuvent étre facilement étendues : les modeles I-O peuvent étre utilisés dans
le cadre de modélisations statiques comparatives a court terme (6 a 10 ans) pour étudier
I'impact distributionnel®® de modification des politiques, de la croissance économique, des
variations de population, des investissements en capital, du commerce, etc. Cependant, les
modeles I-O peuvent également étre étendus pour étudier I'impact distributionnel de ces
changements en tenant compte de I'existence des différentes catégories socioéconomiques
(Social Accounting Matrices) et de I'effet des variations de prix (en insérant une table I-O
dans un modele d’équilibre général calculable)”.

VI.2. Revue critique des modéles I-O environnementaux

Les modeles I-O environnementaux sont composés de tables I-O modifiées. Des lignes et des
colonnes ont été ajoutées a ces tables pour prendre en compte les flux de ressources naturelles

%8 CPC : Central Product Classification.
* Effet distributionnel : Lorsqu’une mesure politique ou un projet est mis en ceuvre dans un secteur, un effet
direct est ressenti dans ce secteur. Cependant, les modifications que la mesure induit dans le secteur visé se
répercutent sur les autres secteurs sous la forme d’effets indirects. Par exemple, la mesure politique ou le
projet pourrait conduire a un accroissement des colts de production du secteur visé, ce qui 'aménerait a
réduire sa consommation d’intrants achetés a ses fournisseurs et réduirait ainsi le niveau de production de ces
derniers. On parle alors de la distribution des effets de la mesure dans les autres secteurs économiques que
celui visé par la mesure.
" pour plus de détails sur les modeles d’équilibre général calculable (EGC), voir Section III.6.
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extraites de I'écosystéme pour étre consommées comme intrant dans I'économie et les émissions
résiduelles (déchets et polluants) rejetées par I'économie vers I'écosysteme. Une caractéristique clé
des modeles I-O environnementaux réside dans le fait qu’ils ciblent spécifiquement l'interface
environnement-économie. Cela consiste a se demander, par exemple, comment des modifications se
produisant dans I’économie peuvent impacter I'écosysteme (ex. : 'approvisionnement en ressources,
la production de déchets, les colits de I'élimination des polluants ou de la substitution de ressources
épuisées par du capital manufacturé) et, inversement, comment |'écosystéme peut impacter
I’économie (McDonald, 2005).

Des auteurs tels que Miller et Blair (2009) ont tenté de grouper les tables I-O en trois
catégories. Nous les présentons ci-dessous en introduisant une sous-division dans la deuxieme
catégorie entre les modeles a unités monétaires uniques et les modeéles hybrides qui mélangent les
unités monétaires et physiques :

1) Les modeles I-O généralisés ou « augmentés » : ces modéles sont construits en ajoutant des
lignes et/ou des colonnes & une matrice de coefficients techniques’* pour refléter la
production de pollution ainsi que les activités de réduction de cette méme pollution (Miller
et Blair, 2009). Pour ce faire, une matrice de coefficients techniques P est définie de telle
sorte que chacun de ces éléments py; représente la quantité du polluant k générée par euro
d’output total de I'industrie j (McDonald, 2005). En multipliant P par la matrice inverse de
Leontief, I'on obtient les émissions directes et indirectes de polluants, P*, produites par unité
de demande finale en biens et services de I'industrie j. Cela s’écrit comme suit: P* =P (1 —
A)' Y. Cette approche, bien que relativement simple, permet d’analyser 'ampleur des
impacts environnementaux indirects découlant d’une modification des activités
économiques.

2) Modeles économico-écologiques industry by industry : ces modeéles sont construits en
élargissant directement la table |1-O de base (tables industry by industry) pour y inclure un
secteur additionnel qui représente I'écosystéme. Les flux échangés entre I'économie et
I’écosystéme sont enregistrés dans ce secteur additionnel, tant en ce qui concerne la
consommation de ressources que les rejets résiduels sous forme de polluants et de déchets
(Miller et Blair, 2009). Des exemples de modeles de ce type sont discutés ci-dessous :
Cumberland (1966), Daly (1968), Ayres et Kneese (1969), Leontief (1970) et Hannon (2001).
Une distinction importante doit étre opérée entre deux types de modeles économico-
écologiques industry by industry :

o i) Les modeéles de Cumberland (1966) et de Hannon (2001) sont a regrouper dans la
catégorie des modeles a unité monétaire unique. lls représentent la consommation de
ressources et les rejets résiduels non pas en unités physiques mais en unités monétaires
évaluant le bénéfice tiré de la ressource et le colt lié aux émissions de polluants et de
déchets.

o i) Les modeles de Daly (1968), Ayres et Kneese (1969) et Leontief (1970) sont a
regrouper dans la catégorie des modeles a unités multiples. Des unités physiques sont
utilisées pour les ressources non marchandes et les rejets polluants pour lesquels aucun
prix n’est payé en contrepartie. Alors que des unités monétaires sont utilisées pour les
ressources marchandes et les rejets polluants pour lesquels un prix doit étre payé en

' La matrice des coefficients techniques se distingue de la matrice I-O de base. La matrice des coefficients
techniques est obtenue a partie de la matrice I-O de base en divisant chacun des inputs consommeés par le
secteur j par I'output total du secteur j. Cela donne la proportion de chaque input i nécessaire pour produire
une unité d’output j.
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contrepartie (taxes sur les émissions, colts de mise en décharge des déchets, etc.). Cela
est discuté ci-dessous.

3) Modeles économico-écologiques commodity by industry : ces modeles représentent la
consommation de ressource et les rejets résiduels en unités physiques sous forme de biens
et services dans des tables I-O de type commodity by industry (« bien par industrie ») (Miller
et Blair, 2009). Ce qui distingue ces modeéles des modeles économico-écologiques industry
by industry, réside dans le fait que les flux sont désagrégés par catégorie de biens et services
et non plus seulement par catégorie d’industrie (McDonald, 2005). Alors que, dans les tables
industry by industry, un secteur économique ne peut produire qu’un seul type d’output (un
output homogéne censé représenter I'ensemble des différents outputs produits en réalité),
dans les tables commodity by industry, un méme secteur peut produire plusieurs outputs
différents. Cette représentation s’avere plus en phase avec la réalité économique. Des
exemples de modeles économico-écologiques commodity by industry discutés plus bas sont,
entre autres, ceux de Isard (1968) et de Victor (1972a).

a) Le modeéle de Cumberland (1966)

Le modele de Cumberland (1966, In Victor, 1972a,b) est le premier modele 1-O a avoir intégré les
interactions entre I'économie et I'’environnement. Il a développé un modele standard « industry by
industry » de type Leontief. Il y a ensuite ajouté trois lignes (Q, C et A) et une colonne (B) afin de
prendre en compte la production d’externalités associées aux activités économiques dans le cadre
d’une politique de développement (Tableau 9). La ligne Q réunit les bénéfices environnementaux en
unités monétaires associés a la production de chaque secteur ainsi qu’a la consommation de la
demande finale. De maniere similaire, la ligne C rassemble les colits environnementaux en unités
monétaires et a la ligne A est calculée la valeur nette par la différence entre la ligne C des co(ts et la
ligne Q des bénéfices (A = Q — C). Dans la colonne B, sont enregistrés les colts par secteur liés aux
mesures de restauration de la qualité environnementale au niveau atteint avant la mise en ceuvre de
la politique de développement. Cumberland estime qu’au minimum, une politique de
développement présente un impact sur les thématiques suivantes : I'eau, I'air, les espaces ouverts et
éventuellement des considérations esthétiques et de sécurité des individus (McDonald, 2005).
Autant d’impacts pris en compte dans les lignes C, Q et A.

Une critique importante de cette approche réside dans le fait que le modéle de Cumberland n’avait a
I’époque pas été formalisé. Il en était resté au cadre conceptuel sans spécifier comment évaluer les
colits et les bénéfices environnementaux des lignes Q, C et A. Bien qu’aujourd’hui, avec le
développement des méthodes d’évaluation monétaire présentées a la Section II.3, le modéle I-O de
Cumberland pourrait étre rendu opérationnel, cela souleve toutefois la question de la difficulté des
évaluations des colts et des bénéfices environnementaux non marchands. Cette question est
détaillée aux Sections 1.2 et IIl.3. Dans le sens ou I'approche de Cumberland consiste a intégrer
I'environnement a la matrice 1-O en unités monétaires exclusivement, le modele I-O de Hannon
(2001) abordé a la Section IIl.7 peut étre vu comme une application du modele de Cumberland (dans
une version toutefois beaucoup plus intégrée). En effet, les méthodes d’évaluation monétaire des
colits et des bénéfices environnementaux non marchands ayant fait du chemin depuis, une panoplie
de techniques sont a disposition aujourd’hui pour rendre le modeéle de Cumberland opérationnel.

Notons toutefois que I'approche de Hannon (2001) est plus intégrée que celle de Cumberland
(1966) : Hannon ne se contente pas d’ajouter 1 colonne et 3 lignes environnementales. Il modifie
aussi le calcul de la valeur ajoutée pour I'étendre aux processus biophysiques et au capital naturel
irrévocablement perdu. Enfin, il modifie le calcul du PIB et intégre ainsi non seulement les techniques
d’évaluation monétaire des services écosystémiques mais également I'approche d’ajustement du
PIB.
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Toutefois, les modeles I-O comme ceux de Hannon et de Cumberland, dont les résultats sont
exprimés dans une seule unité (unités monétaires), sont des modeéles qui omettent les flux internes a
I’environnement. En effet, ces flux constituent des services intermédiaires (services d’auto-entretien
et de régulation de premier ordre abordés a la Section |.2) et ne peuvent par conséquent étre
exprimés dans des unités autres que physiques. Etant présumés indépendants des préférences
individuelles, les services intermédiaires ne peuvent pas étre monétarisés. Cela signifie que ces
services sont exclus du modele I-O de Cumberland et de Hannon. Il s’agit pourtant de deux services
vitaux puisqu’ils constituent l'infrastructure et les processus de I'écosysteme nécessaires a la
production de I'ensemble des services utiles aux activités anthropiques et a I'existence des étres-
humains. Cette argumentation est développée plus en détail aux Sections 1.2 et III.7.

Tableau 9. Table input-output environnementale de Cumberland (1966).
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Source : adapté de Victor (1972a) et McDonald (2005).

b) Le modéle de Daly (1968)

Comme Cumberland (1966), Daly (1968, In Victor, 1972a,b) part d’'une matrice I-O « industry by
industry » de type Leontief pour représenter les flux a linterface de I'économie et de
I’environnement. Cependant, il va un pas plus loin que Cumberland en intégrant dans son modele les
flux se produisant au-dela du monde économique, c’est-a-dire les flux internes a I'environnement
(Victor, 1972a,b). Pour ce faire, il intégre la matrice I1-O dans un tableau origine-destination analogue
a celui de la Figure 12 dans lequel il distingue deux domaines : ’humain et le non-humain ou ce que
nous pourrions également nommer respectivement I'économie et [I'écosystéme. Daly vy
distingue quatre types de flux (Tableau 10):
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— Quadrant | : les flux de matiere ou d’énergie qui transitent uniquement au sein du domaine
humain, ce qui englobe les échanges de biens et services représentés dans les matrices I-O.

— Quadrant Il : les flux de matiére ou d’énergie qui transitent depuis le domaine humain vers le
domaine non-humain. lls couvrent les émissions polluantes et la production de déchets
(service de régulation — voir Figure 5). Daly parle « d’externalités » pour caractériser ces flux,
c’'est-a-dire un effet préjudiciable (ou bénéfique) pour un tiers ne donnant lieu a aucun
paiement en contrepartie (Pearce et al., 2006).

— Quadrant Il : les flux qui transitent depuis le domaine non-humain vers le domaine humain.
Ils englobent la consommation de ressources naturelles (services écosystémiques
d’approvisionnement en ressources — voir Figure 5). Daly dénomme ces flux « free goods »
(biens dont les individus tirent un bénéfice sans que ceux-ci ne possedent de prix sur un
marché) ou « free bads » (nuisances générant des colts et pour lesquels aucun prix n’est
payé en contrepartie afin de les compenser). Un exemple de free goods pourrait étre la
cueillette de champignons en forét et un exemple de free bads la consommation de PCB dans
les poissons péchés en mer.

— Quadrant IV : les flux de matieres et d’énergies internes a I'environnement qui transitent
d’un compartiment non-humain vers un autre compartiment non-humain. Ces flux couvrent
les services écosystémiques qui ne font I'objet d’aucun usage direct par les individus. Cela
englobe les services intermédiaires (services d’auto-entretien et de régulation de premier
ordre). Daly estime que ces flux relevent plutét du domaine des sciences naturelles.

Au contraire de Cumberland, le modéle de Daly mélange les unités physiques et monétaires pour
décrire les flux de matiere ou d’énergie. Il espére, par son approche, réunir au sein d’'un modele
global I'ensemble des interrelations purement économiques, des interrelations purement
environnementales et des interrelations entre I'environnement et I’économie (Victor, 1972a,b). Les
flux des quadrants Il et Ill représentent le lien entre I’économie et I'’environnement.

Le modele I-O environnemental de Daly présente, pour I'époque, un intérét certain dans sa capacité
a mettre 'accent sur I'existence d’interdépendances entre les activités économiques (le domaine
Humain) et son analogue naturel, I'écosystéme (le domaine Non-Humain) (Victor, (1972a,b). En
outre, en mettant en évidence le fait qu’il existe des interactions qui se produisent uniquement dans
I’écosystéme (Quadrant IV du Tableau 10), Daly soutient, en quelque sorte, notre argumentation
reprise au Chapitre I, a savoir qu’il existe des flux de matiere et d’énergie (ou des services
écosystémiques) qui n’entrent pas en interaction directe avec les activités humaines et dont I'étude
est du ressort des sciences naturelles comme le précise Daly lui-méme. Ces flux ne bénéficient, par
conséquent, a aucun individu directement et ne leur causent aucun dommage direct. Il en découle
que toute évaluation monétaire est impossible puisque ces flux sont indépendants des préférences
individuelles (base de toute évaluation monétaire). Leur fonction consiste a faire en sorte que
I’écosystéme fonctionne correctement et que tous ses éléments tiennent ensemble afin de pouvoir
générer les flux des Quadrants Il et Ill (Tableau 10). Ces derniers fournissent, eux, des bénéfices aux
individus (ou causent des dommages quand leur niveau de qualité est altéré par une modification
anthropiques des flux internes a I'environnement du Quadrant IV). En ce sens, les flux internes a
I’environnement ne sont pas évaluables monétairement car c’est d’eux que dépend I'entiéreté des
autres services écosystémiques dont I’'Homme tire des bénéfices. Leur attribuer une valeur
monétaire (par le biais des flux des Quadrants Il et Il gu’ils générent) signifierait que I'on soit capable
de quantifier tres précisément les bénéfices et les dommages qui se produiraient dans les flux des
Quadrants Il et lll suite a une modification causée par I'Homme de certains flux internes a
I’environnement. Or le haut degré d’incertitude inhérent aux flux internes a I'’environnement ne nous
permet pas de les quantifier avec suffisamment de précision. Il est donc prudent de les étudier
uniquement en unités physiques. Cette argumentation est développée plus en détail a la Section 1.2.
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Bien que le Quadrant IV présente I'avantage de mettre en exergue I'importance des flux internes a
I’environnement et leur caractére extérieur au systeme économique (et par extension, a toute valeur
monétaire), il constitue néanmoins I'une des raisons pour lesquelles le modele de Daly n’a jamais été
opérationnel. Victor signalait en 1972 que les connaissances scientifiques de I'époque ne
permettaient pas de quantifier les flux internes a I'environnement et leurs effets indirects sur les
activités économiques (par le biais des flux du Quadrant Il et Ill). C'est 'une des raisons pour
lesquelles le modele de Daly en est resté au stade conceptuel et n’a jamais pu étre appliqué.
Aujourd’hui, quantifier les interactions environnement-environnement et leur effet indirect sur les
activités économiques reste encore tres difficile. Cela n’est pas réalisable pour toutes les
problématiques environnementales. Et quand ¢a I'est, une forte part d’incertitude persiste. Il faut en
conséquence souvent se reposer sur |'avis d’experts pour compenser le manque de connaissances
scientifiques et de données observées ainsi que I'indéterminisme inhérent aux écosystemes. C'est le
cas, par exemple, de I'étude des impacts des changements climatiques a I'horizon 2050 ou de
I’évolution des nourriceries de I'estuaire de la Seine a I’'horizon 2015 (voir Chapitre |l et Section IV.4).

Une autre raison pour laquelle le modele de Daly n’a jamais pu étre appliqué réside dans la derniere
colonne « Total » (Tableau 10). Daly y somme des composants qui sont incommensurables (Victor,
1972a,b). Il est en effet incohérent de sommer des unités monétaires (par exemple celles du
Quadrant 1) avec des unités physiques (par exemple les émissions polluantes du Quadrant Il). Le
résultat de la somme n’aurait aucune signification. En outre, ces totaux sont ensuite utilisés pour
calculer des coefficients techniques’ (paramétres de bases de la modélisation 1-O) de production
pour le domaine humain et non-humain. Or ces coefficients n’ont aucune signification au méme titre
que les valeurs totales sur base desquelles ils sont calculés.

En outre, intégrer ainsi les processus écologiques internes a I'environnement au sein de la matrice |-
O n’est pas réaliste car ces processus sont tres souvent non linéaires. Or, un modele I-O est par
essence composé d’équations linéaires (McDonald, 2005). Enfin, I’hypotheése de proportions fixes
inhérentes aux coefficients techniques, si elle est valide en économie tant que la structure de
I’économie ne change pas trop, elle ne 'est pas nécessairement en ce qui concerne les processus
écologiques internes a I'environnement car ces processus sont multifactoriels et non linéaires.
Prenons un exemple propre au Quadrant IV. Les populations de poissons (secteur « Animaux ») ne
produiront pas toujours une unité de biomasse avec une méme quantité d’inputs en aliments
(produits par le secteur « Plantes » et « Animaux »). Cela dépendra de la quantité d’aliments
présents dans le milieu aquatique, bien sdr, mais aussi d'une série d’autres facteurs qui
interragissent les uns avec les autres: la qualité chimique de I'eau et des sédiments, la nature des
sédiments (vaseux, sableux, graveleux) qui varie au gré des dynamiques hydro-sédimentaires, la
modification des surfaces d’habitats aquatiques liés aux activités humaines ou aux changements
climatiques, le nombre d’ceufs pondus et fécondés les années précédentes, la température de I'eau,
etc. (Rijnsdorp et al., 1992 ; Rochette et al., 2010).

2 Dans la matrice I-O de Leontief, (Quadrant | du Tableau 10) un coefficient technique mesure la quantité
d’input i consommeée par une industrie j par unité d’output total produit par cette industrie. Cela permet de
déterminer la proportion nécessaire de chaque input i pour produire une unité d’output d’une industrie j.
Cependant, dans le tableau I-O de Daly, cela reviendrait a diviser les inputs économiques du Quadrant | par la
somme le long des lignes des inputs économiques (en unités monétaires) du Quadrant | et des Inputs
environnementaux (en unités physiques) du Quadrant Il. Cette division donnerait un coefficient technique qui
n’aurait pas beaucoup de sens et ne correspondrait a rien ni dans la réalité économique ni dans la réalité de
I’écosystéme.
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Tableau 10. Table input-output environnementale de Daly (1968).

Humain I | Non-Humain
INPUTS UTILISES PAR :
o
@ = g g %] ] 2 g o %
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Agriculture Quadrant Il
c Quadrant | . DA
= . (Echanges dinputs (Accumulation d’émissions polluantes et de
g | Industriesi . . déchets dans I'environnement, colonisation
S économiques . o
T . . . o . d‘espaces naturels par les activités
Consommation finale des intermédiaires et finaux) >
; anthropiques)
ménages
Animaux
Plantes
c Quadrant 1l
‘® | Bactéries (Consommation de Quadrant IV .
= (Processus écologiques internes a
E N ressources naturelles, \ N ) N
T Atmosphére . I'écosystéme — ex. : assimilation
0 de polluants accumulés Jar s ”» .
= N : d’éléments nutritifs par les racines des
o Hydrosphére dans les animaux
> . arbres)
- consommeés...)
Lithosphere
Soleil (services primaires)

Source : adapté de Victor (1972a) et McDonald (2005).

c) Le modéle de Ayres-Kneese (1969)

Ayres et Kneese (1969) ont développé un modele I-O environnemental basé sur la matrice
traditionnelle industry by industry de Leontief. lls ont intégré a la matrice I-O la consommation de
ressources naturelles et les émissions de polluants et de déchets comme Daly (1968) au Tableau 10.
Cependant, ils ont également ajouté deux éléments absents dans le modele de Daly : 1) un secteur
d’élimination des polluants et du recyclage et 2) un principe nouveau, celui de la conservation de la
matiere.

1) Secteur d’élimination des polluants et du recyclage

Le premier élément nouveau par rapport au modele de Daly consiste a ajouter dans la matrice I-O
traditionnelle de Leontief un secteur d’élimination des polluants et de recyclage (Quadrant Ill au
Tableau 11). Inclure ce dernier secteur est intéressant car cela permet de prendre en compte
I'impact économique (création d’emplois et de valeur ajoutée) et environnemental (réduction des
polluants émis dans le milieu naturel) découlant de I'installation d’infrastructures d’épuration. Les
coefficients techniques apparaissant dans le secteur d’élimination des polluants (Quadrant Ill)
représentent le colt de I’élimination par unité d’output de polluant éliminé (en €/tonnes). Quant aux
coefficients techniques de la matrice I-O apparaissant dans les Quadrants | et Il restent inchangés, il
s’agit toujours de quantités d’inputs consommeés par unité d’output total (ce sont des coefficients
sans unités car il s’agit d’euros d’inputs divisés par des euros d’output et par conséquent, les unités
monétaires s’annulent).

Les émissions de polluants ou la production de déchets ne peuvent pas étre créés ex nihilo : cela
implique que des ressources ont d( étre transformées dans les processus de production
économique. Or, comme dans tout processus de transformation, les rendements d’utilisation sont
inférieurs a 100% et des pertes sont inévitablement générées (que ce soit sous forme de chaleur
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dans les processus de combustion ou de production de polluants dans les processus industriels).
C'est dans cette logique que Ayres et Kneese, a l'instar de Daly, représentent la consommation de
ressources naturelles dans la matrice R. Celle-ci est sous-divisée en trois sous-matrices 1V, V et VI.
Chaque sous-matrice comporte une ligne pour chaque ressource et une colonne pour chaque secteur
j représenté dans la matrice 1-O. Chaque coefficient technique de la matrice R représente la quantité
de ressources (en unités physiques) consommée en tant qu’input intermédiaire par unité d’output
total (en unités monétaires) produit par le secteur j (McDonald, 2005). Ce qui donne un coefficient
en unités hybrides : physiques et monétaires. Parmi les ressources extraites de I’'environnement par
les secteurs dans les Quadrant IV, V et VI, se retrouvent tant des ressources vendues sur des marchés
comme le pétrole ou les poissons mais également des ressources naturelles non marchandes comme
I’oxygéne entrant dans les processus de combustion industriels (Victor, 1972a,b).

Etant donné que la transformation des ressources naturelles dans les processus de production ne
peut physiquement s’opérer sans générer des pertes sous forme de polluants et de déchets, ceux-ci
sont représentés dans la matrice W (tout comme dans le modéle de Daly). Comme la matrice R, la
matrice W est divisée en trois sous-matrices VII, VIII et IX. Chaque sous-matrice est composée d’une
ligne par polluant co