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Résumé

Dans cet article, une démarche méthodologique est proposée pour permette d’étudier les
interactions entre les activités économiques et 1’environnement. La démarche consiste a intégrer au
sein d’un modele input-output les services écosystémiques intermédiaires (principalement des
services d’auto-entretien et de régulation), c’est-a-dire les services qui conditionnent 1’existence de
tous les autres services écosystémiques nécessaires a la survie et aux activités de ’homme. La
démarche est testée sur un cas d’étude réel, celui de la restauration des habitats de nourriceries de
I’estuaire de la Seine. La simulation de scénarios de restauration montre que malgré des coiits de mise
en ceuvre trés importants, I’impact macroéconomique est négligeable. A 1’échelle sectorielle par
contre, 1’effet des colits est conséquent pour trois secteurs. Quant a I’impact écologique, il est positif
et conduit a une augmentation conséquente des stocks de poissons produits par les habitats naturels de
I’estuaire. Par sa capacité a quantifier les compromis et arbitrages entre différents usages des services
écosystémiques, la démarche méthodologique développée dans ce papier constitue un outil
prometteur pour les processus de décision participatifs.

Abstract

In this paper, we propose a methodological approach to study interactions between economic
activities and the environment. The approach consists in integrating intermediate ecosystem services
(mainly supporting and regulating services) inside an input-output model. This category of services
conditions the existence of all other ecosystem services needed to ensure human life and activities.
Our methodological approach is tested on a real case study, the one of restoration of nursery habitats
in the Seine estuary. The simulation of restoration scenarios shows that in spite of very high
implementation costs, macroeconomic impacts are negligible. Contrarily, at sectorial scale, the impact
of costs is significant for three sectors. At ecological levels, impacts are positive and lead to an
important increase of fish stocks generated by natural habitats in the estuary. Due to its capacity to
quantify trade-offs between various uses of ecosystem services, the methodological approach
developed in this paper is a promising tool for participative decision processes.
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1. Introduction

Durant ces 15 derniéres années, le terme « service écosystémique » a colonisé les pages des revues
scientifiques a une vitesse exponentielle. Son importance grandissante peut s’expliquer par la capacité de ce
concept a améliorer la compréhension des interactions entre le fonctionnement des écosystémes et le bien-étre
humain (Fisher et al., 2009). Le Millennium Ecosystem Assessment (2005), une évaluation de I’impact des
modifications des écosystémes sur le bien-étre humain a 1’échelle mondiale, a démontré que globalement, sur un
total de 24 sous-catégories de services écosystémiques, 15 sont en déclin. Cette évaluation a également démontré
que les écosystémes ont subi des modifications plus importantes sur ces 50 derniéres années qu’a aucun autre
moment dans I’histoire, ce qui a causé une perte de biodiversité substantielle et souvent irréversible. L’impact a
attendre sur le bien-étre-humain futur sera probablement conséquent et largement négatif. C’est la raison pour
laquelle le Millennium Ecosystem Assessment (MA) invite la communauté scientifique a lancer des programmes
de mesure et de modélisation des services écosystémiques ainsi qu’a s’intéresser aux effets de leurs
modifications sur le bien-étre humain (MA, 2005; Carpenter et al., 2006; Sachs and Reid, 2006).

Une approche communément mise en ceuvre pour mesurer 1’impact des changements dans les
services écosystémiques sur le bien-étre humain consiste a recourir aux techniques d’évaluation
monétaire de I’environnement. Sur base d’une analyse de synthése réalisée par Costanza et al. (1997)
portant sur 100 publications, de Groot et al. (2002) ont construit un tableau qui regroupe les
techniques d’évaluation monétaire par catégorie de services écosystémiques mesurés. Cette table
pourrait cependant induire en erreur car plusieurs auteurs ont montré que les techniques d’évaluation
monétaire peuvent difficilement couvrir I’entiéreté des catégories de services écosystémiques. Parmi
les quatre grandes catégories identifiées par le MA — auto-entretien, régulation, approvisionnement et
services culturels — les deux premiéres se prétent mal a une mesure par le biais d’unités monétaires.
Alors, comment expliquer que des évaluations monétaires soient encore utilisées pour mesurer des
services d’auto-entretien et de régulation (ex. : la technique des colits de remplacement utilisée pour
mesurer le service écosystémique de régulation des flux hydriques) ? Il s’agit en réalité d’un
quiproquo. Celui-ci provient du fait que le systéme de catégorisation du MA et de de Groot et al. ne
décortique pas suffisamment les liens de causalité entre les services écosystémiques pour pouvoir
distinguer nettement les services couverts par les unités monétaires de ceux qui ne le sont pas. Cet
inconvénient doit étre pallié car les services d’auto-entretien et de régulation sont les catégories les
plus vitales. Elles conditionnent I’existence de tous les autres services écosystémiques dont ’homme
tire des bénéfices (MA, 2005).

Pour mieux prendre en compte les liens d’enchainement de causalit¢ entre les services
écosystémiques, et ainsi pouvoir étudier les arbitrages entre acteurs avantagés et acteurs désavantagés
par 1’altération des services intermédiaires, la Science Post-Normale (SPN) et la Gestion Intégrée des
Zones Coticres (GIZC) recommandent d’éviter ’hégémonie d’un indicateur et d’une unité unique dans
les analyses de problématiques environnementales. Ils suggérent par conséquent de compléter les
approches a indicateurs et unités uniques par des outils aux propriétés holistiques (Giampietro et al.,
2006).

En réponse a ce besoin d’outils plus holistiques permettant de mieux couvrir la complexité des
anthropo-écosystémes, le modéle économico-écologique ECO est présenté dans cet article sur base des
développements méthodologiques de Leontief (1970), Victor (1972), 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 1’étude
des problématiques a haut degré d’incertitude (Funtowicz and Ravetz, 1994), et ii) présentent des
propriétés holistiques afin de prendre en compte les interactions entre services écosystémiques
(Giampietro et al., 2006 ; O’Hagan and Ballinger, 2009 ; Cheong, 2008). Le premier principe est
essenticl car si un outil holistique refléte mieux les relations d’interactions entre services
écosystémiques au sein de la chaine de causalité, cela méne a couvrir une part hautement complexe du
systéme étudié. Or, la complexité génére un degré d’incertitude trés élevé qu’il convient de prendre en
compte et de gérer (développé plus bas).

Cahier de Recherche REEDS CR No. 2012 - 01 Mai 2012



M. CORDIER et M. O'CONNOR Comment I’Economie Interagit-elle avec I’'Ecosystéme | 8

Avec ces deux principes en téte, Cordier et al. (2011) et Cordier (2011) ont développé le modele
ECO pour lui permettre d’identifier et de quantifier les arbitrages (par exemple entre des objectifs
écologiques et économiques, entre deux secteurs économiques, etc.). Le modele a été appliqué a un cas
d’étude réel : la restauration des nourriceries de poissons localisées dans 1’estuaire de la Seine (Haute-
Normandie, France), lui-méme localisé dans la Manche-Est (zone de péche du CIEM VIId qui s’étend
du sud de I’Angleterre jusqu’au nord de la France). L’objectif de cet article vise a développer la
méthode qui a permis au modele de couvrir la relation d’interaction entre un service écosystémique
final (I’approvisionnement en ressources en poissons) et un service intermédiaire (habitats de
nourriceries offrant un support de vie pour les juvéniles de soles — Solea solea sp.). L’impact de cette
relation d’interaction sur le systéme économique est également pris en compte. Par conséquent, cet
article étend la modélisation input-output de la modélisation conventionnelle des services
écosystémiques de puits (accumulation de polluants ¢émis dans les écosystémes) et
d’approvisionnement (consommation de ressources naturelles) a la modélisation de services
écosystémiques d’auto-entretien (support de vie).

Cet article est structuré comme suit. La Section 2 présente 1’adaptation du systeme de
catégorisation des services écosystémiques proposé par Fisher er al. (2009) ainsi que les principes
fondamentaux de la SPN et de la GIZC sur lesquels reposent notre modéle. La Section 3 présente le
modele conceptuel du systéme économico-écologique analysé dans cet article. La Section 4 situe le
modele ECO dans 1’évolution historique de la modélisation input-output. Dans cette section est
également abordée la structure du modéle. La collecte de données est briévement décrite en Section 5.
Les deux sections suivantes présentent une application du modeéle a trois scénarios de restauration des
nourriceries (Section 6) et fournissent les résultats de la simulation ainsi qu’une discussion sur les
limites (Section 7). La derniére section conclut sur les apports du modele ECO.

2. Cadre méthodologique

2.1. L’adaptation de Fisher et al. du systeme de catégorisation des services écosystémiques :

Fisher et al. (2009) ont proposé une adaptation au systéme de catégorisation de de Groot et al. et du MA
(Figure 1). Cette adaptation met en évidence la manicre dont les techniques d’évaluation monétaire omettent les
services d’auto-entretien et de régulation. Le systeme de catégorisation de Fisher et al. est basé sur la place des
services écosystémiques dans la chaine de causalit¢ depuis la structure ou le processus écologique initial
jusqu’au résultat final (c’est-a-dire jusqu’au bénéfice dont profitent les individus).

La structure écologique initiale est composée du support physique naturel sur lequel se déroule le
processus écologique'. Par exemple, la structure écologique pourrait étre constituée de vasicres, c’est-
a-dire de sédiments marins accumulés a faible profondeur par le biais des dynamiques hydro-
sédimentaires. Quant aux processus écologiques, ils pourraient englober le développement de
phytoplancton qui utilise ces sédiments comme substrat minéral pour croitre. L’ensemble formé par
les sédiments fins et le phytoplancton forme une vasiére. Celle-ci sert d’habitat de nourricerie pour
I’alimentation des jeunes alevins.

Les structures et processus écologiques jouent un rdle important et peuvent &tre considérés
comme une catégorie de services écosystémiques a part entiére puisque leur existence et leur
maintenance au cours du temps est absolument nécessaire pour assurer la fourniture des autres services
écosystémiques directement utiles aux hommes (Turner, 1999). Etant donné que les structures et
processus écologiques interviennent en amont de la chaine de causalité liée a I’approvisionnement des
services écosystémiques, Fisher et al. les dénomme « services intermédiaires ». Ces derniers couvrent
principalement les catégories du MA de service d’auto-entretien et de régulation mais dans certains
cas aussi les catégories de service d’approvisionnement (par exemple le service d’approvisionnement
en eau propre rendant possible la vie aquatique). Nous avons légérement modifié¢ le systéme de

! Est considéré comme processus écologique, toute chaine de causalité au sein de laquelle une ressource matérielle ou de
I’énergie joue un role dans la production d’un résultat final identifiable.
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catégorisation de Fisher ef al. en divisant les services intermédiaires en premier et second ordre
(Figure 1). Cela permet de mieux rendre compte du fait que les services intermédiaires générent
souvent d’autres services intermédiaires avant de produire les services finaux a I’étape suivante de la
chaine de causalité.

Les services finaux sont plus directement liés aux usages anthropiques et au bien-étre des
individus puisque ce sont eux qui générent les bénéfices dont profitent les individus. La maintenance
de la quantité et de la qualité des services intermédiaires est nécessaire pour que 1’écosystéme puisse
fournir les services finaux desquels les individus tirent des bénéfices. Les bénéfices constituent la
derniére catégorie de service écosystémique de Fisher ez al. 1ls sont définis comme 1’étape a laquelle le
bien étre humain est directement affecté, le plus souvent en passant par 1’intervention d’un capital
(construit, technique, humain, social) nécessaire a la réalisation de I’augmentation du bien-étre. Par
exemple, si nous reprenons ’exemple des vasiéres, mentionné plus haut, les processus hydro-
sédimentaires constituent un service écosystémique intermédiaire de premier ordre qui génére la
formation de vasiéres, un service intermédiaire de second ordre. A son tour, celui-ci offre un habitat de
nourricerie pour les jeunes alevins. La concentration d’alevins dans ces habitats offre un service final
d’approvisionnement en ressources halieutiques dont ’homme tire un bénéfice en les vendant et en les
consommant. Cela n’est cependant possible que par I’intervention d’un capital : un savoir-faire en
techniques de péche (capital humain) et un équipement technique spécialisé comme des filets et des
chalutiers (capital technique).

Dans le systéme de catégorisation des services écosystémiques de Fisher er al., il apparait
clairement que seule la catégorie des bénéfices affecte le bien-&tre humain. Par conséquent, nous
posons 1’hypothése que c’est la seule catégorie qui dépend des préférences individuelles. Or étant
donné que ces derniéres constituent la base de I’évaluation monétaire, seule la catégorie des bénéfices
peut étre monétarisée”. Par exemple, dans le futur, 1’augmentation de la fréquence des inondations
causées par les changements climatiques est susceptible d’augmenter les préférences individuelles
pour des terrains localisés en dehors des zones a risque afin de réduire la probabilité de dommages au
bati. Ces préférences peuvent étre évaluées en unités monétaires par 1’augmentation du prix des
habitations localisées en zones non inondables en comparaison & des habitations similaires localisées
en zones inondables. Cela illustre la maniére dont un service final (protection contre les inondations)
constitue une catégorie de service écosystémique qui peut étre mesurée en unités monétaires par le
biais de la valeur des bénéfices qu’il géneére (réduction des dommages causés aux habitations). Cela est
relativement original dans la littérature sur 1’évaluation monétaire puisque de nombreux auteurs ont
encore recours aux techniques d’évaluation monétaire pour estimer la valeur d’un changement du
service écosystémique de régulation des flux hydriques. Or si ’on se place dans le systéme de
catégorisation de Fisher ef al, ce n’est pas la régulation des flux hydriques qui est évaluée
monétairement mais la réduction des dommages causés aux habitations (ou aux terrains agricoles, aux
vies humaines, etc.).

Services intermédiaires

Services finaux Bénéfices
(structures et processus)

2 11 faut cependant reconnaitre qu’il est possible de générer des prix pour les services intermédiaires via la méthode de
I’évaluation contingente. Cette méthode permet de monétariser les services intermédiaires en demandant aux individus
combien ils consentiraient a payer pour préserver ces services. Néanmoins, nous rejetons cette possibilité car nous cherchons
a étudier les processus d’interactions entre les services intermédiaires et 1’économie, pas a déduire la préférence des gens
pour un service intermédiaire. En outre, la préférence des gens ne refléte pas bien le réle hautement complexe que ces
services jouent dans le fonctionnement global de 1’écosystéme.

? Voir la table construite par de Groot ez al. (2002) basée sur une revue de 100 études relatives a I’évaluation monétaire des
services écosystémiques.
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Processus hydro-
sédimentaires
permettant
'accumulation de
sédiments fins a faible

Formation de
vasiéeres servant
d’habitats de
nourriceries pour les
alevins

Y

Développement de
jeunes alevins
(service
d’approvisionnement
en ressources
halieutique)

Péche de
poissons (au
stade adulte)

profondeur

Figure 1. Services écosystémiques impliqués dans I’interaction entre les vasi¢res et les poissons.

2.2. Les techniques d’évaluation monétaire et les interactions entre services écosystémiques :

Si les techniques d’évaluation monétaire couvrent uniquement la catégorie des bénéfices tirés des services
finaux (Figure 1), cela signifie que les interactions entre services écosystémiques ne peuvent pas étre prises en
compte par ces techniques. Or, les relations d’interaction constituent un aspect important pour la compréhension
des écosystemes et de leurs effets indirects sur les activités économiques (de Groot et al., 2002 ; Carpentier,
1994). Pour prendre en compte ces relations, il faut considérer I’entiéreté de la chaine de causalité en démarrant
I’analyse des services écosystémiques depuis I’amont de la chaine (les services intermédiaires) jusqu’a 1’aval de
la chaine (les bénéfices). Cependant, cela est impossible pour les techniques d’évaluation monétaire puisqu’elles
ne couvrent pas les services intermédiaires. Cette omission implique que les techniques d’évaluation monétaire
risquent, dans certains cas, de négliger le rétro-impact sur le systéme économique (c’est-a-dire sur les bénéfices)
de I’altération de 1’écosystéme par ce méme systéme économique. Un cas de ce type se produit quand 1’altération
des bénéfices résulte de 1’altération dans la fourniture de services intermédiaires par les activités économiques.

L’altération des services intermédiaires, et la modification subséquente des services finaux et des
bénéfices au travers de la chaine de causalité, désavantage certains acteurs et en avantage d’autres. Il
en découle que des arbitrages sont nécessaires pour orienter des situations de conflits vers un
compromis. C’est important car les conflits se révelent inefficaces tant pour le bon fonctionnement de
I’écosystéme que pour celui de 1’économie. 11 en découle que les techniques d’évaluation monétaire, si
utilisées seules, ne peuvent pas aider a la compréhension des processus économico-écologiques ni des
arbitrages générés par des modifications de services intermédiaires.

2.3. Les approches holistiques et les interactions entre services écosystémiques :

L’omission des interactions est une limite qui n’est pas inhérente aux techniques d’évaluation monétaire.
Toutes les approches ayant recours a un indicateur unique, et par conséquent a des unités uniques (PIB vert,
empreinte écologique, ratio colt-bénéfice, etc.), s’avérent peu adéquates pour capter toute la complexité des
écosystémes (Ashford, 1981). Pour résoudre ce probléme, la Science Post-Normale (SPN) et la Gestion Intégrée
des Zones Coticres (GIZC) recommandent d’éviter I’hégémonie d’un indicateur ou d’une unité unique dans les
analyses de problématiques environnementales. Ils suggérent de compléter les approches a indicateurs ou unités
uniques par des outils aux propriétés holistiques (Giampietro et al., 2006). Des propriétés holistiques conférent a
une approche la capacité d’offrir une perspective globalisante au sein de laquelle différents ¢léments,
habituellement considérés individuellement, sont réunis pour étre étudiés ensemble en incluant leurs interactions
a 'intérieur du systéme auquel ils appartiennent (Gallopin ef al., 2001).

Cependant, si les avantages des outils holistiques permettent de mieux représenter la complexité
des écosystémes, leur désavantage réside dans le fait que la complexité génére de hauts degrés
d’incertitude (Munda, 2004; Gallopin ef al., 2001). Dans ce cas, certains scientifiques pourraient étre
tentés d’exclure les thématiques trop incertaines de leur champ d’étude. Pourtant, analyser les
thématiques souffrant d’indéterminisme est essentiel car les hauts degrés d’incertitudes sont plutét la
régle que I’exception en matiére d’environnement (Munda et al., 1994; Refsgaard, 2006; Stirling,
2001; Giampietro et al., 2006). Pour détourner les scientifiques de la tentation d’écarter les
thématiques hautement incertaines de leur champ d’étude, la SPN et la GIZC développent une
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approche qui permet de gérer les hauts degrés d’incertitude. Elle consiste a recourir a des outils d’aide
a la décision au sein d’un processus de participation des acteurs (Stojanovic and Ballinger, 2009 ;
Belfiore, 2000 ; O’Hagan and Ballinger, 2009). La reconnaissance de 1’importance de la participation
des acteurs tire sa source de I’idée en SPN qu’il est impossible de définir de maniére absolue le niveau
de connaissance scientifique minimum a atteindre pour pouvoir prendre une décision. La complexité
inhérente a I’écosystéme et la compréhension limitée que nous en avons explique pourquoi les
données et la connaissance seront toujours incomplétes (Munda, 2004; Gallopin et al., 2001). Par
exemple, dans de nombreuses problématiques environnementales, les scientifiques éprouvent des
difficultés a distinguer la contribution de chaque cause a un effet ou a prendre en compte les effets
multiples 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 multicritére, multiacteur,
multiscénario au sein de laquelle les acteurs donnent des points a différents scénarios de mesures
politiques en fonction de chaque critére d’évaluation. La nécessité des outils participatifs est
développée a la Section 4.2.

3. Modéle conceptuel de I’anthropo-écosystéme de I’estuaire de la Seine

Pour mieux comprendre les interactions entre 1’économie et I’environnement, le modéle ECO a été
développé. 1l s’agit d’un modéle économico-écologique simulant I’interaction entre 1’écosystéme de 1’estuaire de
la Seine et son systéme économique. Le modeéle a été construit sur base d’un modele conceptuel (Figure 2) qui
schématise le systéme économique et écosystémique modélisé. Le modeéle conceptuel a lui-méme été élaboré a
partir d’un processus participatif dirigé par I’AESN-DIREN Haute-Normandie (2004) dans lequel les acteurs ont
été invités a représenter le fonctionnement écologique et économique de I’estuaire selon leur propre vision, leurs
objectifs et les problémes qu’ils y rencontrent. Cela respecte les recommandations de Giampietro et al. (2006).
Les auteurs préconisent que les acteurs ne participent pas seulement au stade de I’évaluation finale mais
également depuis le début du processus de décision, c’est-a-dire au stade de la construction du probléme, du
choix des -7 --_ indicateurs, des données, des modéles et autres outils nécessaires
pour le _- ; == représenter, etc.
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Figure 2. Modéle conceptuel de ’anthropo-écosystéme de ’estuaire de la Seine construit par les acteurs de ’estuaire
dans le cadre d’une approche participative. Source : adapté de AESN-DIREN Haute-Normandie (2004).

Notes : Le contour en pointillé représente la frontiére du systeme modélisé. Les interactions entre les activités anthropiques et
I’écosystéme situées en dehors du contour en pointillé n’ont pas été intégrées au modele ECO.

L’estuaire de la Seine constitue une zone intéressante pour 1’étude des interactions entre les
activités économiques et les services écosystémiques. En effet, alors que 1’estuaire fournit des services
écosystémiques intermédiaires essentiels au bon fonctionnement global de 1’écosystéme (ex. : habitats
de nourriceries, stockage et détoxification des polluants), il fournit également des services
écosystémiques finaux qui attirent de nombreuses activités industrielles (approvisionnement en eau
pour le transport maritime). Or, ces mémes activités industrielles générent des nuisances qui entravent
les services écosystémiques intermédiaires. Depuis 1834, les surfaces de nourriceries subissent une
destruction lente et progressive en raison du processus d’anthropisation croissante de I’estuaire :
développement du port de Rouen et du Havre, construction de digues pour la navigation maritime et
construction du pont de Normandie (Ducrotoy et Dauvin, 2008 ; Rochette et al., 2010 et Cuvilliez et
al., 2009). 11 en résulte qu’entre 1834 et 2004, 33% de la surface de nourriceries potentielles ont été
transformés en zone terrestre (Rochette et al., 2010). La Figure 3 montre que la surface de nourriceries
a haute capacité d’accueil (> 45 individus de juvéniles de soles par km?) s’¢levait a 182 km® en 1834
alors qu’en 2004, elle n’atteignait plus que 112 km? (Cordier et al., 2011 et Cordier, 2011).

Cette diminution des surfaces d’habitats constitue un facteur supplémentaire qui vient renforcer la
pression exercée par la péche sur les stocks de poissons. Ces deux facteurs expliquent que la zone de
péche dans laquelle est située 1’estuaire de la Seine (zone VIId du CIEM) ait vu sa biomasse totale des
stocks de morues, de soles et de merlans diminuer de 43% entre 1978 et 2008".

190
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110 - 2004
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1910
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1985
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100 T T T T T T T T T T T T
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Années

Figure 3. Evolution de la surface totale de nourricerie* dans I’estuaire de la Seine entre 1834 et 2004.

Note : * Seules les nourriceries de haute densité ont été considérées, c’est-a-dire les zones estuariennes comportant une
densité de juvéniles de soles (<lan) supérieures a la moyenne de I’estuaire (moyenne = 45 juvéniles/km?). Source : courbe
¢laborée a parti de données de cartes historiques et du modéle d’adéquation des habitats (habitat suitability model) développé
par Rochette ez al. (2010).

* Bien que 14 stocks de poissons soient répertoriés au total dans la zone VIId, il est cependant impossible d’analyser
I’évolution des 11 autres stocks, faute de données produites par le CIEM (ICES, accédé en 2009).
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4. Le modéle économico-écologique de I’estuaire de la Seine

L’architecture de base du modéle ECO s’appuie sur les tableaux input-output de type supply-use (aussi
appelées tableaux commodity by industry). Un modéle input-output est composé d’équations matricielles
linéaires qui représentent la manieére dont les industries échangent entre elles des matiéres premieres, des
produits semi-finis et des services pour fournir la demande finale en produits finis qui seront consommés par les
ménages. Le modeéle économico-écologique a été appliqué au cas d’un scénario de restauration des nourriceries
de I’estuaire de la Seine utilisées comme habitat marin par les juvéniles de soles pour se nourrir et se développer.

Le modele ECO traduit en termes quantitatifs la description qualitative de 1’anthropo-écosystéme
représenté dans le modele conceptuel. Le passage du qualitatif au quantitatif est basé sur les
développements méthodologiques réalisés en modélisation input-output par Isard (1968), Leontief
(1970), Victor (1972), Carpentier (1994), Jin et al. (2003) et McDonald (2005). Ces développements
sont expliqués brievement ci-dessous.

4.1. Historique de la modélisation input-output :

La modélisation input-output a été développée initialement par Leontief (1936). A 1’origine, il s’agissait
exclusivement d’une modélisation économique. Elle fut ensuite progressivement améliorée et
environnementalisée par Cumberland (1966), Daly (1968), Isard (1968), Leontief (1970) et Victor (1972). Victor
(1972) a développé un modéle input-output économico-écologique sous la forme de tables commodity by
industry qui combinent des biens écologiques et économiques. Il a introduit dans le modéle les biens
économiques en unités monétaires et les biens écologiques en unités physiques. L’approche de Victor exclut les
interactions internes a 1’écosystéme en partant du principe que le manque de données sur le fonctionnement des
écosystémes ne permet pas de les inclure a une modélisation input-output. Par la suite, sur les traces des travaux
d’Isard (1968), Jin et al. (2003) sont parvenus a modéliser les interactions entre services écosystémiques, c¢’est-a-
dire les interactions se produisant a I’intérieur de 1’écosystéme entre deux compartiments environnementaux. IlIs
y sont arrivés en bouclant un cycle économico-écologique d’un systéme aquatique en reliant une chaine
trophique marine a la table input-output de Leontief. Il faut cependant reconnaitre que cela fut rendu possible par
le caractére intrinséquement linéaire des chaines trophiques. Ce qui n’est pas le cas de la problématique des
nourriceries analysée dans cet article. C’est la raison pour laquelle nous avons di développer une autre approche
méthodologique pour prendre en compte les interactions internes a 1’écosystéme des nourriceries. Elle est
détaillée ci-dessous.

4.2. Apport du modele ECO a la modélisation input-output :

Le modéle ECO est construit dans le but de développer un modéle input-output qui contribue aux deux
principes de la SPN et de la GIZC mentionnés a la Section 1 : développer une vision holistique et permettre la
gestion des hauts degrés d’incertitude générés par les propriétés holistiques.

En ce qui concerne le premier principe, les propriétés holistiques de 1’approche input-output sont
augmentées en ne considérant pas uniquement les services de puits et d’approvisionnement (ex. :
accumulation de polluants dans les riviéres et approvisionnement de poissons commerciaux par la
péche en mer) mais également les services d’auto-entretien (ex. : habitats aquatiques offerts par les
nourriceries estuariennes de poissons). Pour étendre la modélisation input-output a ces services
écosystémiques, nous avons procédé comme suit. Pour la modélisation des services
d’approvisionnement et de puits, les coefficients techniques d’input et d’output conventionnels ont été
utilisés (voir Miller and Blair, 2009). Ces coefficients permettent de calculer la consommation de
ressources naturelles et les émissions de polluants en proportion de 1’output total produit par chaque
secteur économique. Par contre, en ce qui concerne la modélisation des services d’auto-entretien (réle
des habitats de nourriceries), les relations linéaires simples des coefficients techniques ne peuvent plus
décrire correctement la réalité trop complexe de ces services écosystémiques (ex. : multiple causes a
I’origine d’un seul effet). Par conséquent, dans la simulation de scénarios décrivant 1’état des surfaces
de nourriceries, les coefficients techniques conventionnels ont été remplacés par de prolongations de
tendances elles-mémes basées sur des séries de données observées dans le passé (voir détails de calcul
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dans Cordier, 2011 et Cordier et al., 2011). Etant donné que ces derniéres ne permettent pas de refléter
les changements récents dans 1’anthropo-écosystéme, les prolongations de tendances ont été corrigées
sur base d’avis d’experts en dynamiques hydro-sédimentaires (Figure 5) au fait des modifications
récentes de 1’estuaire (ex. : extension du port du Havre en 2002-2006) et des possibles changements a
venir (ex. : extension du Port de Rouen). Bien qu’une modélisation biophysique ainsi que le recours
aux statistiques et aux probabilités puissent offrir une alternative plus robuste que la prolongation de
tendances corrigée par avis d’expert, ces alternatives sont inapplicables tant que les données
appropriées et la connaissance n’ont pas été développées.

En ce qui concerne le second principe mentionné plus haut (gérer les hauts degrés d’incertitude),
le modéle ECO y contribue comme suit.

Une premiére part de I’incertitude (le degré d’exactitude 1ié a 1’architecture du modele) est gérée
par le biais d’une opération de rétro-validation (développé a la Section 7.4).

Une deuxiéme part de I’incertitude (le degré de précision portant sur les paramétres du modéle)
est gérée au sein du modele ECO par le biais d’une analyse de sensibilité qui montre la gamme des
valeurs possibles prises par les résultats finaux (voir barres d’erreurs des graphiques en Section 7).
Cette opération permet de s’assurer que les valeurs estimées sur base de prolongations de tendances
observées dans le passé (et corrigées par avis d’experts) ne donnent pas des valeurs aberrantes. Cette
approche permet d’inclure 1’étude du futur des nourriceries au lieu de 1’exclure du champ de 1’analyse
scientifique. Elle prend en compte 1’effet des nourriceries sur les populations de poissons ainsi que sur
I’économie (lien de causalité schématisé a la Figure 1) 1a ou d’autres approches basées sur des
techniques plus exactes et plus précises seraient contraintes d’exclure cet effet de 1’analyse en raison
de son haut degré d’incertitude.

Une troisiéme part de 1’incertitude ne peut ni étre gérée par analyse de sensibilité ni par opération
de rétro-validation car elle porte sur des paramétres et des variables qui n’ont pas pu étre insérés dans
le modéle. Cela s’explique par le manque de données, I’état des connaissances scientifiques actuelles
ou simplement la complexité des processus écologiques. Ce probléme concerne les services
écosystémiques omis (voir Section 7.2) et pour lesquels les données appropriées n’existent pas encore.
Par conséquent, une incertitude perdure sur la relation d’interaction entre ces services et le systéme
économique. Dans une telle situation d’indéterminisme, une part de jugement individuel et de bon sens
restent des recours importants dans la prise de décision. Or, comme le jugement individuel dépend des
conditions sociales, culturelles et économiques de chaque acteur, il est important pour les processus de
décision d’inclure de maniére transparente les perspectives divergentes et les jugements de valeurs des
acteurs au sein d’une approche participative. 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 I’ensemble de la réalité
sociale, économique et culturelle. C’est pourquoi, il est inévitable que des polémiques naissent et
opposent les perspectives des acteurs vivant dans des réalités sociales distinctes (O’Connor, 1999 ;
Bremer, 2010).

Le modele ECO pourrait se révéler utile dans des approches participatives car il permet
d’identifier et de quantifier les compromis et arbitrages a réaliser (voir exemples de compromis a la
Section 7.3). Grace a cette étape d’identification et de quantification, les compromis et arbitrages
émergent d’une situation complexe et apparaissent de maniére plus transparente aux décideurs et
autres acteurs. Cela constitue un avantage pour les approches participatives puisque c’est un de leur
objectif principal (Munda et al., 1994). Cet objectif est essentiel car les compromis doivent &tre clairs
et apparents pour les acteurs si I’on souhaite que les mesures de gestion environnementale soient
opérationnelles (Munda et al., 1994; van den Bergh and Nijkamp, 1991). 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.

Traiter de la problématique des habitats de nourriceries nécessite de quantifier les interactions
entre deux services écosystémiques (habitats de nourriceries et approvisionnement en poissons pour la
consommation humaine). Cela requiert également de boucler certains sous-cycles €conomico-
écologiques. Pour ce faire, notre démarche attribue des unités monétaires seulement aux services
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écosystémiques qui peuvent étre évalués en termes de leur potentiel direct de conversion en bien ou en
service marchand. Cela concerne généralement les services écosystémiques a usage direct (bénéfices
tirés des services finaux), par exemple les services d’approvisionnement en ressources comme la
péche de poissons. Des unités physiques sont attribuées aux autres catégories de services
écosystémiques (services intermédiaires de premier et de second ordre). Il s’agit de services
écosystémiques a usage indirect comme les services d’auto-entretien et de régulation mais aussi
certains services culturels. 11 en découle que le modéle ECO délivre a la fois des résultats sous la
forme d’indicateurs écologiques et sociaux en unités physiques (ex. : surfaces de nourriceries en km?),
et sous la forme d’indicateurs économiques en unités monétaires (ex.: PIB régional exprimé en
M€5007).

4.3. Structure de base du modéle :

La démarche méthodologique qui cadre la construction du modéle ECO engage une analyse de processus
écologique. Cette analyse procéde en trois étapes décrites succinctement ci-dessous. L’ensemble de ces étapes
nécessite un long déroulement ainsi qu’un développement mathématique qui est expliqué en détails dans Cordier
(2011) et Cordier et al. (2011).

(a) Identifier les systémes et les services écosystémiques en jeu ainsi que les chaines de causalité
auxquelles ils participent par le biais de la méthode de structuration proposée a la Figure 1.

(b) Quantifier les parametres physiques impliqués dans les flux de matiére et d’énergie transitant
a I’interface économie/environnement, flux qui sont & la base de la fourniture de chaque service
écosystémique. Une fois quantifiés, il faut réfléchir a la maniére de les insérer dans 1’architecture d’un
modéle input-output économico-écologique. La Figure 4 schématise de maniére simplifiée
I’architecture du modéele ECO qui consiste a représenter 1’anthropo-écosystéme par deux systémes : un
écosystéme et un systéme économique a I’interface desquels de la maticre et de 1’énergie transitent. 11
est composé de quatre interfaces représentant les flux économie-économie (quadrant 1), économie-
écosystéme (quadrant 2), écosystéme-écosystéme (quadrant 3), et écosystéme-économie (quadrant 4).

DESTINATION

Economie Ecosystéme

w!| 2 | 1-AEchange de biens et services économiques sur | 2. A Services écosystémiques intermédiaires de

Z| E | le marché premier ordre

o 2 | croissance du transport maritime et extension Destruction des habitats de nourriceries (service

g 8 | subséquente des activités portuaires (mesuré en unités | intermédiaire) da a I'extension des infrastructures portuaires
W | monétaires) (mesuré en hectares de nourriceries détruits)

3. A Services écosystémiques intermédiaires de second
ordre et finaux

Diminution du stock total de nourriceries existant utilisé par
les jeunes alevins (mesuré en hectares de nourriceries
restants) = baisse du nombre d’alevins arrivant a I'age
adulte> diminution de la taille de la population de poissons
(service final) (mesurée en tonnes de poissons)

4. A Services écosystémiques de la catégorie des
bénéfices

Baisse du nombre de captures de péches (bénéfices)
(mesurés en tonnes péchées et en unités monétaires).

Ecosystéme

Figure 4. Architecture du modéle ECO basé sur les flux de matiéres et d’énergies aux interfaces entre le systéme
économique et I’écosystéme (illustré par le service final d’approvisionnement en poissons). Source : architecture
adaptée, entre autres, des modéles de Daly (1968), Victor (1972) et McDonald (2005).

(c) Quantifier les interrelations entre les différents flux d’interface : il faut, par exemple, pouvoir
calculer la relation mathématique liant 1’évolution du transport maritime et des activités portuaires
(quadrant 1) a la colonisation des habitats de nourriceries par les infrastructures portuaires (quadrant
2). Lorsque ces relations ne sont pas linéaires, il est nécessaire de recourir a des équations exogeénes au
modele input-output et, dans certains cas, a I’avis d’experts (Figure 5).
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Figure 5. Quantification des interrelations entre les différents flux d’interface.

Note : le systéme de catégorisation des services écosystémiques de Fisher et al. (2009) est inclus dans cette figure: les services
écosystémiques intermédiaires se retrouvent au point 3 (flux écosystéme > écosysteme), les services écosystémiques finaux au point 3
« Impact écologique » (flux écosystéme —> écosystéme), et les bénéfices écosystémiques au point 4 « Impacts économiques » (flux
écosystéme = économie).

5. Données

Les données économiques nécessaires a la construction de I’architecture du modele ont été tirées de la table
input-output Supply-Use nationale publiée par Eurostat (2009). Une premicre étape de calculs a été nécessaire
pour actualiser la table de 2005 a 2007. Une seconde étape de calculs a permis de transformer la table nationale
en une table régionale pour la faire correspondre a I’échelle de la région Haute-Normandie. Cette étape se base
sur la technique de régionalisation développée notamment par McDonald (2005). Nous avons par ailleurs
amélioré la technique conventionnelle de régionalisation en ayant recours a la base de données du MEDDAT
(2009) portant sur les flux interrégionaux de biens entre les différentes régions de France. La méthode des SLQ
(Simple Location Quotient) a été quant a elle utilisée pour les flux interrégionaux de services (des détails sur
cette méthode peuvent étre trouvés dans Miller and Blair, 2009).

Les données concernant le nombre de juvéniles de Solea solea sp. (sole commune) par km® ainsi
que les données sur 1’évolution des surfaces de nourriceries dans 1’estuaire de la Seine de 1834 a 2004
sont détaillées dans Cordier et al. (2011) et Cordier (2011). Elles ont été calculées sur base de cartes
historiques et d’un mode¢le d’adéquation des habitats (Rochette et al., 2010). L’impact de la variation
des surfaces de nourriceries sur les stocks de soles ainsi que sur les captures de péche est calculé en
partie sur base de ces données et en partie sur des données d’ICES (2007) concernant le stock de soles
en Manche Est. Certaines données existent également concernant d’autres services écosystémiques
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fournis par les nourriceries et qui n’ont, pour le moment, pas encore été intégrées dans le modéle ECO.
Elles pourraient cependant y étre intégrées trés prochainement.

6. Scénarios simulés dans le modéle économico-écologique

Sur base de I’observation des pertes de surfaces de nourriceries depuis 1834, trois scénarios ont été
construits et ensuite simulés dans le modéle ECO :

(1) Un scénario de référence « business as usual » (BAU) représentant 1’écosystéme et
I’économie en 2015 tel qu’ils auraient évolués a partir de 2004 si la tendance actuelle se prolongeait et
qu’aucune mesure de restauration des nourriceries n’était entreprise. La prolongation de la tendance
actuelle a été calculée sur base des projections économiques de I’OCDE (2009) et du BFP (2008).

(2) Un scénario de restauration de 25% des surfaces de nourriceries sableuses a haute densité de
poissons détruites entre 1834 et 2004. Le scénario est échelonné sur une période s’étalant entre 2004 et
2015. Cela revient a restaurer 2,2km*/an de nourriceries subtidales potentielles pendant 11 ans, soit
une surface totale restaurée de 24,38 km’. Le colt de restauration annuel s’éléve a 386 millions
€,007/an. Dans ce scénario, les colts de restauration sont pris en charge intégralement par les
ports (responsables directs de la destruction des habitats par la construction de digues et I’extension de
leurs infrastructures).

(3) Un scénario de restauration identique au précédent mais avec un partage des cotts entre tous
les secteurs primaires et secondaires qui bénéficient des services portuaires pour le transport par voie
d’eau de leurs marchandises (responsables indirects de la destruction des habitats). L’allocation des
couts de restauration devrait en pratique étre débattue et décidée collégialement par les acteurs de
I’estuaire de la Seine s’il s’avére que ce scénario de restauration les intéresse. Toutefois, afin de
démontrer le potentiel du modéle économico-écologique, le choix de 1’allocation a été décidé
arbitrairement dans cette étude au prorata du tonnage de marchandises transportées annuellement par
voie d’eau par chaque secteur. Les ports ne transportent pas de marchandises. Cependant, ils prennent
en charge la part qui incombe aux secteurs localisés en dehors de la Haute-Normandie mais qui
transportent toutefois des marchandises par voie d’eau dans la région. Libre ensuite aux ports de
répercuter ce colt de production additionnel sur ces secteurs dans le prix du service portuaire qu’ils
leurs offrent (cette option n’a cependant pas été prise en compte dans les scénarios).

Dans les graphiques présentés ci-dessous (Figures 6, 7 et 8), les résultats des deux scénarios de
restauration sont comparés au scénario BAU a ’horizon 2015. Toutes les valeurs sont exprimées en
base 100 = BAU. Par exemple, si nous avions une valeur de PRB (Produit Régional Brut) de 30000
M€,yy7 dans un des scénarios de restauration et de 40000 M€,oy; dans le scénario BAU, la valeur du
scénario de restauration standardisée en base 100 deviendrait 75% = 100/40000M€ * 30000ME.

7. Résultats et discussion

Les résultats des deux scénarios de restauration sont comparés a ceux du scénario BAU a I’horizon de
temps 2015. Toutes les valeurs sont exprimées en base 100 = BAU. Quand les graphiques ci-dessous ne
montrent qu’un seul des deux scénarios de restauration, cela signifie que les résultats de 1’autre scénario sont
identiques. Sur tous les graphiques, les barres verticales noires au sommet des histogrammes ont été calculées
par une analyse de sensibilité. A cette fin, il a fallu faire varier la valeur des parameétres du modele 500 fois entre
des marges minimum et maximum sélectionnées au sein de données observées. Cette analyse de sensibilité
permet de prendre en compte I’incertitude portant sur les valeurs adoptées par les paramétres du modéle a
I’horizon 2015. Cette technique constitue une fagcon de gérer I’incertitude de type « imprécision » causée par des
erreurs aléatoires (Funtowicz and Ravetz, 1994) et dans notre cas spécifique, causée par la complexité et le
caractére intrinséquement chaotique des dynamiques écosystémiques.
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Dans les barres d’erreurs des graphiques présentés ci-dessous, est également pris en compte un
autre type d’incertitude souligné par Funtowicz and Ravetz (1994). Il s’agit du degré d’exactitude.
Celui-ci tire sa source dans les erreurs systématiques. Dans notre cas, de telles erreurs résultent de
I’architecture du modéle input-output, ¢’est-a-dire des coefficients techniques et des relations linéaires
liées aux équations matricielles. L’exactitude est gérée par une rétro-validation du modéle ECO
(méthode suggérée par Lutz and Sanderson, 2001). Cela consiste a entrer dans le mod¢le des valeurs
de variables observées dans le passé entre 1999 et 2006 (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. Les valeurs minimum et maximum ont été sélectionnées ici aussi et
agrégées a celles obtenues par les 500 valeurs aléatoires dans 1’analyse de sensibilité. Le résultat de
I’agrégation a ensuite été utilisé comme marges pour la gamme de valeurs incluses dans les barres
d’erreur apparaissant sur les graphiques des Figures 6, 7 et 8.

Le modéle économico-écologique permet de calculer trois types d’impacts de la restauration de
nourriceries : un impact écologique calculé en unité physiques et un impact macro-économique ainsi
que sectoriel tous les deux calculés en unités monétaires.

7.1. Impact écologique des scénarios de restauration des nourriceries :

Concernant I’impact écologique, la Figure 6 montre que les deux scénarios de restauration contribuent a
augmenter la surface de nourriceries en 2015 de 20,6% par rapport a une situation en 2015 sans programme de
restauration (scénario BAU). Bien que cette hausse soit la plus probable sur base des connaissances scientifiques
actuelles et de la méthode appliquée, elle est relativement incertaine car la complexité de 1’écosystéme et
I’incertitude sur les données ne permettent pas de déterminer avec une précision parfaite 1’état futur du systéme.
L’analyse de sensibilité sur les données associée au pourcentage d’erreur sur 1’architecture du modéle montre
que la hausse de la surface de nourriceries varie en réalité au sein de marges d’incertitude qui se situent entre une
augmentation de 18,0% a 24,5% par rapport au BAU (barre d’erreur de la Figure 6). En insérant ces valeurs de
surface dans les équations écologiques exogénes a la matrice input-output (voir équations de Cordier et al.,
2011), on obtient la biomasse de soles fournie par la Haute-Normandie & la Manche-Est. On voit que les deux
scénarios de restauration de nourriceries potenticlles dépassent le scénario BAU de 18,5% (14,8% — 22,9%).

Un dernier point a souligner concerne le stock de soles. La Haute-Normandie contribue au stock
total de soles de la Manche-Est a raison de 14,2% en 2004 (Rochette et al., 2010). En conséquence, la
hausse du stock de soles en Manche-Est est inférieure a la hausse de la contribution de la Haute-
Normandie. Si nos scénarios de restauration permettent d’augmenter le stock de soles produit par
I’estuaire de la Seine en Haute-Normandie de 18,5%, le stock total en Manche-Est, lui, n’augmente
que de 2,7%.
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Figure 6. Impact environnemental de la restauration de nourriceries potentielles sur la période 2004-2015. Les marges
d’incertitude sont indiquées entre parenthéses.
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7.2. Impact macroéconomique des scénarios de restauration des nourriceries :

En ce qui concerne I’impact macro-économique, il est estimé a la Figure 7 par trois indicateurs : le PRB,
I’excédent brut d’exploitation (bénéfice des entreprises) et le salaire brut total touché par I’ensemble des
ménages. Les deux scénarios de restauration donnent des résultats quasiment identiques par rapport au scénario
BAU. Une perte de 0,3% (-3,1 % — 0,4%) est estimée pour le PRB et une perte de 0,4% (-5,8% — -0,4%) pour
I’excédent brut d’exploitation— résultats du scénario de restauration financé par les ports. Concernant le revenu
total des ménages pergu sous forme de salaires bruts, les deux scénarios de restauration générent une perte de
0,5% (-5,8% — -0,4%) par rapport au scénario BAU. Cela signifie que sans mesures d’accompagnement (par
exemple des réductions de salaires), la restauration de nourriceries générera en 2015 0,5% de postes de travail en
moins que le scénario BAU. Ces valeurs ont €té estimées sur base de I’hypothese posée au départ, a savoir que
les entreprises porteront la charge des cofits de restauration pour moitié¢ sur les bénéfices et pour moiti¢ sur les
colits salariaux.

Cette hypothese de répartition des cotts entre salaires et bénéfices explique que les salaires soient
plus faibles dans les scénarios de restauration que dans le scénario BAU. Concernant les bénéfices,
ceux-ci étant également moins élevés dans les scénarios de restauration, les dividendes rétribués aux
ménages détenteurs d’actions sont inférieurs au scénario BAU. Pour ces deux raisons, la
consommation des ménages diminue inévitablement, ce qui ralentit la production économique, réduit
le PRB et au final, génére une diminution indirecte de I’excédent brut d’exploitation (les bénéfices) en
plus de la diminution directe liée aux colits de restauration. Cela explique que les indicateurs
macroéconomiques atteignent des niveaux légerement plus faibles dans les scénarios de restauration
que dans le scénario BAU.

Cependant, il est possible que le PRB et I’excédent brut d’exploitation soient sous-estimés car nos
résultats incluent la plupart des coflits de la restauration des nourriceries potentielles alors que
seulement deux services écosystémiques bénéfiques pour 1I’économie ont été pris en compte sur un
total de neuf identifiés. Les services omis sont, entre autres, le service d’approvisionnement en 8
especes de poissons commerciaux autres que la sole, le service d’auto-entretien pour ces especes et les
oiseaux qui utilisent les nourriceries comme zones de sé€jour, et certains services de régulation (qualité
de I’eau, impact des inondations), ...

Il en découle que nos résultats doivent étre considérés comme des valeurs minimum, ou partielles,
plutdt que comme des valeurs globales. Si ces services écosystémiques avaient également pu étre pris
en compte, un impact macroéconomique positif aurait probablement pu étre obtenu et les valeurs de la
Figure 7 auraient été supérieures a 100.
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Figure 7. Impacts macroéconomiques des scénarios de restauration des nourriceries potentielles (2004-2015). Les
marges d’incertitude sont indiquées entre parenthéses.
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7.3. Compromis entre secteurs concernés par les scénarios de restauration des nourriceries :

En ce qui concerne I’impact sectoriel, il est représenté a la Figure 8. Le cout direct des scénarios de
restauration est assez €élevé puisqu’il s’éléve a 386 M€,y;/an, soit 0,8% du PRB de Haute-Normandie en 2007.
Les impacts indirects sont, eux, mitigés puisque, alors que certains secteurs voient leurs bénéfices diminuer, le
secteur de la péche et de la construction les voient augmenter. Ces effets directs et indirects sont détaillés a la
Figure 8. Elle montre que dans les deux scénarios de restauration de surfaces de nourriceries potentielles,
I’excédent brut d’exploitation du secteur de la péche est Iégérement supérieur au scénario BAU dans le scénario
de restauration financé par les ports (+0,2%) et égal au scénario BAU dans le scénario avec partage des cofits
(+0,0%). Cet impact positif est imputable a I’augmentation du stock de soles en Manche-Est. Cette hausse est le
résultat direct de la restauration du total des 24,38 km” de surfaces de nourriceries potentielles dans I’estuaire de
la Seine. Cela se traduit par une augmentation des ventes des poissons débarqués dans les ports de la région qui
se substituent aux importations internationales (hypothése posée au départ). Dans le scénario avec cotits
partagés, cela permet au secteur de la péche de ne pas voir son excédent brut d’exploitation diminuer par rapport
au scénario BAU, malgré les cotits de restauration que ce secteur doit assumer.

Si la hausse de I’excédent brut d’exploitation du secteur de la péche n’est pas plus élevée, cela
provient du fait que I’estuaire de la Seine n’est qu'une source partielle d’approvisionnement du stock
total de soles de la zone de la Manche Est. Si les différentes régions composant la Manche Est
réalisaient un programme de restauration des surfaces de nourriceries potentielles analogue a celui
suggéré dans nos scénarios, ’impact sur 1’excédent brut d’exploitation du secteur de la péche haut-
normande serait bien plus conséquent.

Le secteur de la construction est le grand bénéficiaire des programmes de restauration. Dans le
scénario de restauration avec partage des colts, la hausse de son excédent brut d’exploitation s’éleve a
10,1% (5,9% — 14,1%) par rapport au scénario BAU. Les résultats pour le scénario de restauration
financé par les ports sont quasiment identiques. Cette hausse est générée par une augmentation de la
demande pour la construction de digues particulieres utilisées dans les opérations de restauration de
surfaces de nourriceries potentielles et I’acheminement de sédiments de I’embouchure vers le site de
restauration.

Cependant, des impacts négatifs se font également sentir dans certains secteurs. La restauration de
nourriceries potentielles génére des cofits élevés pour trois secteurs : les ports, le secteur minier et le
secteur des « manufactures de coke, raffineries de pétrole et de combustibles nucléaires ». Ces cofits
¢élevés réduisent leur excédent brut d’exploitation de maniére relativement drastique. Les ports perdent
43,2% de leur excédent brut d’exploitation quand ils assument seuls les cofits de restauration.

Dans le scénario des colits de restauration partagés, le secteur des mines et celui des
« manufactures de coke, raffineries de pétrole et de combustibles nucléaires » voient leurs pertes de
bénéfices par rapport au scénario BAU atteindre respectivement 110,4% et 44,6%. Pour le secteur des
mines, cela signifie que les colts engendrés sont supérieurs aux bénéfices qu’il aurait pu engranger
dans le cadre d’un scénario BAU. Cela représente une forte pression sur le secteur minier : en effet,
méme en valeur absolue, la valeur de son excédent brut d’exploitation est négatif (-7,124 M€,gy; en
2015). Cela résulte de la régle d’allocation des cofits de restauration calculée au prorata du tonnage de
marchandises transportées par voie d’eau par secteur. Cette régle d’allocation fait peser sur les ports
23,2% du coit total annuel, 40,3% sur le secteur des mines et 19,3% sur le secteur des « manufactures
de coke, raffineries de pétrole et de combustibles nucléaires ». Ces impacts sectoriels négatifs
montrent qu’un compromis doit étre réalisé entre 1’objectif de maximisation des profits des entreprises
et ’objectif environnemental de restauration de nourriceries potentielles. Cela représente un atout du
modele économico-écologique : il permet d’identifier les compromis envisageables, repérer les
secteurs les plus vulnérables dans ce compromis 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, hectares de nourriceries). Ces atouts constituent des avantages
certains pour les processus de décision participatifs.
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Figure 8. Impact sectoriel des scénarios de restauration de nourriceries potentielles (2004-2015) en termes d’excédent
brut d’exploitation (bénéfices des entreprises). Les marges d’incertitude sont indiquées entre parenthéses.

7.4. Rétro-validation du modéle :

L’architecture du modele ECO (coefficients techniques et équations matricielles linéaires) a été
validée pour son volet économique. Les opérations de validation démontrent des pourcentages d’erreur
relativement faibles. Le processus de validation consiste a entrer dans le mode¢le des valeurs de
demande finale observées dans le passé pour les années 1999, 2005 et 2006. Ensuite, les résultats
donnés par le modele, dont I’architecture est basée sur des données économiques de 2007, sont
comparés a des données observées pour ces mémes trois années. Les opérations de validation montrent
qu’en termes de valeur ajoutée totale, d’emploi total et de PIB régional, les résultats donnés par le
modele différent des valeurs observées d’un pourcentage qui varie entre -5% et +17%. Ce niveau
d’erreur est relativement bas compte tenu du fait que les coefficients techniques sont statiques et que
des relations linéaires sont supposées entre la demande finale et la production d’output. Le méme
calcul d’erreur a été effectué non plus a 1’échelle macroéconomique (tous secteurs confondus) mais a
I’échelle sectorielle cette fois-ci. Le pourcentage d’erreur sur la valeur ajoutée sectorielle varie entre -
20% et +30% selon les secteurs (testé sur la totalité des secteurs a 1’exclusion du secteur automobile).
Tous ces pourcentages d’erreurs sont inclus dans les barres d’erreur des graphiques des Figures 6 a 8.
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8. Conclusion

L’approche méthodologique présentée dans cet article vise l’intégration d’un service écosystémique
intermédiaire appartenant a la catégorie des services d’auto-entretien au sein d’une modélisation économico-
écologique de type input-output. Pour illustrer et tester ’approche, le modéle ECO a été construit et appliqué au
cas de I’étude des impacts de la restauration d’habitats de nourriceries dans ’estuaire de la Seine sur des surfaces
importantes. Les résultats montrent que la restauration de surfaces de nourriceries permet d’augmenter la taille
des populations de poissons de maniére conséquente (a qualité de I’eau et des sédiments marins inchangée). Ils
montrent également que la mesure de restauration peut étre mise en ceuvre dans ’estuaire de la Seine sans
impact macroéconomique conséquent malgré des colits de mise en ceuvre trés importants. Cependant, a 1’échelle
sectorielle, I’impact négatif 1ié aux colts de restauration est conséquent (Section 7.3). Cela suggére que la
restauration de surfaces importantes de nourriceries peut étre envisagée comme un probléme d’allocation de
couts plutdt que comme un probléme en soi. En d’autres mots, la question n’est pas comment financer la
restauration mais plutdt qui va la financer ? Dans cette perspective, le modele aide a identifier les secteurs les
plus vulnérables a une mise en ceuvre du principe du pollueur payeur, ce qui peut aider les décideurs a adapter ce
principe en modifiant la régle d’allocation des cofits afin d’alléger la charge sur certains secteurs.

En outre, nous montrons qu’il existe des possibilités pour améliorer les propriétés holistiques de
la modélisation input-output, un des deux principes de base de la Science Post-Normale (SPN) et de la
Gestion Intégrée des Zones Cotieres (GIZC) testés dans cet article. Les propriétés holistiques sont
améliorées en élargissant la modélisation input-output a une catégorie de services écosystémiques
habituellement ignorée par ce type de modéles : les services d’auto-entretien (mesurés en unités
physiques). Leurs interactions avec d’autres services écosystémiques sont ¢galement prises en compte.
Cette extension constitue une amélioration considérable compte tenu du fait que les services d’auto-
entretien représentent la catégorie de services écosystémiques la plus vitale.

Si des propriétés holistiques offrent I’avantage d’améliorer la compréhension de la complexité
inhérente aux écosystémes et d’augmenter le nombre de catégories de services écosystémiques
considérés, elles présentent le désavantage d’introduire un degré d’incertitude plus élevé au sein de
I’analyse scientifique (Section 4.2). Pour gérer cette incertitude, comme le recommandent la SPN et la
GIZC, des analyses de sensibilité et une opération de rétro-validation sont effectuées (sections 4.2 et
7.4). Une troisiéme part de I’incertitude ne peut ni étre gérée par analyse de sensibilité ni par opération
de rétro-validation car elle porte sur des parameétres et des variables qui n’ont pas pu étre insérés dans
le modele. Ce probléme concerne les services écosystémiques omis (voir Section 7.2) et pour lesquels
les données appropriées n’existent pas encore. Ce type d’incertitude peut étre géré par le biais
d’approches de décision participative (Section 4.2). Le modéle ECO constitue un outil prometteur en
appui a ce type d’approches par sa capacité a mettre en évidence et a quantifier les points de
compromis, un atout important puisque cela constitue un des objectifs des techniques de décisions
participatives (Munda et al. (1994) et van den Bergh and Nijkamp (1991)).
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