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3.1. Les politiques de la biodiversité : processus et instruments

Dans l’abstrait, les politiques de la biodiversité visent au changement.
Celles qui sont couronnées de succès modifient le mode d’interaction de la
société avec le milieu naturel, de manière à maximiser les bénéfices tirés par
la société de l’utilisation et/ou de la conservation d’habitats et d’écosystèmes
riches en diversité biologique. Les gains potentiels de bien-être générés par
ces modifications de l’utilisation des habitats et des écosystèmes sont à la
base des objectifs spécifiques de l’action des pouvoirs publics en matière de
biodiversité, auxquels ils confèrent leur légitimité politique. La prise de
conscience par les responsables de l’élaboration des politiques du fait que de
tels gains de bien-être peuvent être assurés constitue le point de départ des
politiques de la biodiversité. Les objectifs définis par les pouvoirs publics
doivent alors décrire les résultats à obtenir. La « préservation d’une population
génétiquement viable de Maculinea dans son habitat naturel jusqu’en 2100 »
ou une « réduction de 10 % d’ici 2010 de l’exposition aux pesticides des
oiseaux chanteurs au Royaume-Uni » en sont des exemples typiques.

Les objectifs définis par les pouvoirs publics se limitent à préciser les
résultats à atteindre, sans donner aucune indication sur les moyens d’y
parvenir. Une fois les objectifs fixés, les responsables de l’élaboration des
politiques doivent donc choisir un ensemble adapté d’instruments
permettant de renforcer la protection des habitats et des écosystèmes au
niveau global. S’agissant des politiques de la biodiversité, ces instruments
couvrent un large éventail de possibilités qui peuvent être classées en trois
catégories (on trouvera à la section 3.2.2 une liste plus détaillée) :

● Instruments ciblant le comportement des individus, des ménages et des
groupes qui entrent en interaction avec les habitats et les écosystèmes au
travers – par exemple – d’activités extractives comme le ramassage de bois
de feu. La nature et le volume de ces interactions sont supposés être
déterminés par leurs coûts et bénéfices relatifs. Les instruments qui
modifient ces coûts et bénéfices auront par conséquent un effet indirect sur
le choix des activités menées, puisque les individus et les ménages auront
intérêt à ajuster leurs activités à la suite de ces modifications. Parmi les
exemples typiques d’instruments qui visent à agir sur le comportement, on
peut citer : les modifications de la rémunération de certaines activités,
notamment la suppression de subventions ou l’octroi de primes de
conservation ; une augmentation du coût de réalisation de certaines
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activités, entre autres par l’instauration d’une taxe sur les activités
préjudiciables ; la fourniture d’informations aux individus et aux groupes,
au travers notamment d’études de marché ; ou la création d’organes
indépendants qui accroissent la valeur tirée de certaines pratiques, par
exemple en attribuant des écolabels aux produits obtenus dans le respect
de certaines normes environnementales.

● Instruments ciblant les institutions qui déterminent les contraintes imposées
aux individus tout comme les possibilités dont ils disposent. Les institutions,
qui sont « des contraintes conçues par l’homme pour réguler les relations
entre les êtres humains » (North, 1990), se sont imposées au cours des dix
dernières années comme l’un des déterminants véritablement importants de
l’efficacité des politiques de conservation (Barrett et al., 2005). Parmi les
exemples typiques de réformes institutionnelles figurent les modifications
apportées en matière de droits de propriété, telles que les restrictions du droit
de faire paître le bétail sur les terres, ou encore le transfert des droits de
gestion des organismes publics aux populations locales.

● Instruments tranchant les liens entre les populations humaines et les
écosystèmes ou les habitats. Il peut s’agir, par exemple, d’éloigner les
individus, les ménages et les groupes des habitats et des écosystèmes à
protéger, par des mesures d’expulsion des parcs naturels ou de
déplacement de populations.

Le choix des instruments appropriés pour protéger la biodiversité a été
largement examiné dans les études publiées à ce jour (voir OCDE, 2004 ; van
Kooten et Bulte, 2000). Le critère commun pour choisir un instrument plutôt
qu’un autre est celui de l’efficience : il convient d’opter pour l’instrument qui
assure la protection de la biodiversité au moindre coût global pour la société.
Étant donné que le coût global des instruments varie en fonction du contexte
dans lequel ils sont utilisés, ce critère a d’importantes répercussions pratiques
sur l’élaboration des politiques et garantit que la mise en œuvre des politiques
n’entraîne aucun gaspillage.

L’angle sous lequel est abordée l’évaluation des instruments dans le
présent ouvrage est quelque peu différent. Ce qui nous intéresse ici, ce sont
moins les variations de coût global entre les instruments que la manière dont
chaque instrument influe sur le bien-être des individus touchés par la
politique mise en œuvre. La question du choix de l’instrument d’action ne sera
donc pas exclusivement considérée du point de vue des coûts globaux, mais
aussi en tenant compte de ceux qui auront à supporter les coûts effectifs.

Le graphique 3.1 schématise les étapes de ce processus au moyen d’un
« modèle linéaire d’élaboration des politiques », qui tient compte des impacts
sur le bien-être. La relation essentielle est celle qui s’établit entre le cadre gris
situé sur la droite et les améliorations potentielles du bien-être global qui
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figurent sur la gauche du diagramme. Le cadre gris montre comment
l’interaction entre les habitats et écosystèmes, d’une part, et la population,
d’autre part, peut accroître le bien-être de la société dans un cadre
institutionnel donné. Les responsables de l’élaboration des politiques doivent
dès lors comprendre qu’une modification des éléments qui entrent en
interaction à l’intérieur du cadre gris pourrait permettre à la société d’accéder
à un plus haut degré de bien-être. La création d’une zone protégée assurant la
sauvegarde d’un plus grand nombre d’habitats pourrait en être un exemple.
Cet accroissement du bien-être total de la société correspond à l’amélioration
potentielle du bien-être global qui apparaît dans le cadre de gauche.
L’amélioration globale du bien-être est toutefois le résultat de l’agrégation des
impacts sur le bien-être d’un grand nombre d’individus. Les gains enregistrés
par certains ménages du fait de l’augmentation de la biodiversité coexistent
avec les pertes subies par ceux qui en supportent les coûts. Cette agrégation
des impacts pour l’ensemble des individus, des ménages et des groupes a
généralement pour effet d’occulter les écarts entre perdants et gagnants qui
sont observés à des niveaux d’analyse plus fins. En général, la mise en œuvre
des politiques est au contraire préconisée dès lors qu’elle permet d’obtenir des
améliorations potentielles importantes et positives du bien-être global. Ces
améliorations du bien-être sont alors traduites en un objectif à atteindre au
moindre coût, en utilisant l’ensemble d’instruments approprié.

Outre une description schématique et pas à pas du processus linéaire
d’élaboration des politiques, ce modèle fournit quelques indications
supplémentaires sur la relation entre les objectifs visés, les résultats du point
de vue de la biodiversité et les effets de répartition, sur lesquels les études

Graphique 3.1. Modèle linéaire d’élaboration des politiques
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publiées ont à maintes reprises mis l’accent (voir Barrett et al., 2005, pour une
vue d’ensemble) :

● Le lien entre les objectifs et les résultats n’est pas direct, mais modulé par
divers facteurs qui interviennent au sein même du cadre gris.

● Dans le cadre gris sont regroupés les facteurs propres au contexte, comme
les préférences individuelles des résidents locaux, les conditions locales
d’utilisation des  terres et les institutions existantes qui limitent et
déterminent  les comportements individuels, telles que la répartition des
droits de propriété ou la mise en œuvre de mesures de contrôle.

● L’existence de ces facteurs spécifiques impose de comprendre les effets
environnementaux et redistributifs de certaines des mesures prises par les
pouvoirs publics, ce qui requiert des informations précises sur les relations
fonctionnelles entre ces facteurs.

● Le choix de l’instrument d’action est un déterminant essentiel du résultat
des politiques, et l’interaction entre le choix de l’instrument et les facteurs
institutionnels doit être étudiée de près.

● Les effets des politiques de la biodiversité sur le bien-être tendent à être très
différents selon qu’ils sont ressentis par les individus en interaction directe
avec les  habitats et les écosystèmes ou par l’ensemble de  la collectivité.

● Les objectifs visés par  la politique considérée déterminent les effets
primaires de celle-ci, qui sont fonction de l’ampleur de l’accroissement de
l’offre de biens et services liés à la biodiversité, et de celle des coûts du
projet. En règle générale, les effets primaires sont d’autant plus importants
que le projet s’écarte de la situation antérieure.

● Les effets primaires peuvent être annulés, atténués ou amplifiés par des
effets secondaires. Les effets secondaires sont fonction des instruments
utilisés pour atteindre les objectifs visés par la politique. En règle générale,
les effets redistributifs de la politique sont d’autant plus marqués que
l’instrument est coercitif et qu’il est moins axé sur la rémunération (voir la
section 3.2.2, « Effets secondaires des politiques de la biodiversité : le rôle
des instruments »).

3.2. La répartition des bénéfices nets de la biodiversité

Dans cette section, nous nous intéresserons d’abord aux effets primaires

puis aux effets redistributifs secondaires exercés par les politiques de la

biodiversité sur le bien-être relatif des personnes concernées. Les effets

primaires sont tout simplement fonction de la variation de l’offre de biens et

services liés à la biodiversité provoquée par la mise en œuvre des politiques,

ainsi que des coûts encourus pour assurer une telle variation de l’offre.

L’ampleur de l’accroissement ou de la diminution du bien-être des individus
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(ou groupes d’individus) entraînée par ces variations est déterminée par la
relation entre la demande de biens et services liés à la biodiversité et les
niveaux de revenu et de patrimoine. Cette demande diffère considérablement
selon le type de bien ou de service consommé par les individus. À l’intérieur
même de certaines catégories de biens et services, il faudra être attentif aux
relations fonctionnelles entre les habitats/écosystèmes et le bien-être. Ces
relations constituent l’élément central du cadre gris du graphique 3.1.

3.2.1. Effets primaires des politiques de la biodiversité

Les valeurs économiques de la biodiversité

Des interactions complexes apparaissent entre la biodiversité et le bien-
être économique des individus et des ménages. La biodiversité revêt une
grande importance, non seulement dans une optique de pure consommation
sous la forme, par exemple, des services écosystémiques, mais aussi en ce
qu’elle constitue un moyen de production essentiel. D’un point de vue
économique, la contribution globale de la biodiversité au bien-être humain
peut être décrite de manière synthétique à l’aide du concept de valeur
économique totale (tableau 3.1 ; Pearce et Moran, 1994).

La valeur économique totale VET se décompose en valeurs d’usage (VU)
et valeurs de non-usage (VNU).

Les valeurs d’usage peuvent en outre être subdivisées en :

● Valeurs d’usage direct (VUD) : il s’agit des biens et services qui peuvent être
directement consommés, comme les biens liés à la biodiversité, les zones
récréatives, les plantes médicinales et la mégafaune rare. Au sein même de

Tableau 3.1. Types de valeurs économiques attachées aux actifs 
environnementaux

Source : Pearce et Moran (1994).

Valeur économique totale

Valeurs d’usage Valeurs de non-usage

Usage direct Usage indirect Valeurs d’option Valeurs patrimoniales Valeurs d’existence

Produits 
directement 
consommables

Bénéfices 
fonctionnels

Valeurs directes et 
indirectes futures

Valeur d’usage 
et de non-usage 
du patrimoine 
environnemental

Valeur attachée 
au simple fait de savoir 
que l’existence même 
des actifs 
environnementaux est 
préservée

Denrées 
alimentaires, 
biomasse, loisirs, 
santé

Lutte contre 
les inondations, 
protection contre 
les tempêtes, cycles 
des nutriments

Biodiversité, habitats 
dont la conservation est 
assurée

Habitats, prévention 
de modifications 
irréversibles

Habitats, espèces, 
ressources génétiques, 
écosystèmes
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ces catégories, il convient de distinguer, lors de l’examen des problèmes de
répartition, l’utilisation à des fins commerciales et le prélèvement en vue de
l’autoconsommation. La capacité de tenir compte des répercussions
négatives de l’utilisation directe de biens et services liés à la biodiversité
sera en effet plus grande dans le cas d’une utilisation à des fins
commerciales, diminuant d’autant la nécessité de prendre des mesures
correctrices.

● Valeurs d’usage indirect (VUI) : il s’agit des importants services écologiques,
dont ceux qui rendent possible la vie, fournis par la biodiversité aux
individus, aux communautés et à l’ensemble de l’humanité, comme la
séquestration du carbone, la gestion des bassins hydrographiques et la
protection contre les inondations. Au nombre des bénéfices indirects
figurent également les perspectives économiques ouvertes par la
biodiversité, dont les recettes générées par l’écotourisme, le développement
de l’agriculture biologique, ou encore la bioprospection. Certains de ces
bénéfices ne peuvent être aisément mesurés ou pris en considération
(seules certaines des recettes qui en résultent peuvent être comptabilisées),
mais ils n’en sont pas moins très importants.

● Valeurs d’option (VO) : possibles valeurs d’usage direct ou indirect de la
biodiversité, qui ne sont actuellement pas connues. Comme le nombre
d’espèces existantes pourrait être supérieur de deux ordres de grandeur  à
celui actuellement recensé, il est fort possible que les bénéfices de la
biodiversité restent encore pour une large part à découvrir.

Les valeurs de non-usage comprennent :

● Les valeurs d’existence (VE), qui découlent de la valeur d’existence de la
nature, indépendamment de son utilisation. Elles peuvent notamment
englober l’agrément esthétique et la satisfaction morale de transmettre aux
générations futures une nature préservée.

● Les valeurs patrimoniales (VP), qui sont inhérentes à la possibilité pour les
individus de transmettre les habitats et les écosystèmes aux générations
suivantes.

La VET fait apparaître que les politiques de conservation de la
biodiversité peuvent offrir aux individus un large éventail de bénéfices, aussi
bien des bénéfices tangibles du point de vue de la consommation, tels que la
fourniture de bois et de denrées alimentaires, que des bénéfices immatériels,
tels que les valeurs d’existence liées au simple fait de savoir qu’une espèce est
sauvegardée. Leur ampleur globale n’est pas négligeable et ils sont à la base
des politiques qui s’attachent à sauvegarder et améliorer les habitats et les
écosystèmes (Pearce et Moran, 1994). Cependant, il importe également de
comprendre que la VET constitue une façon très particulière de représenter la
relation entre les sociétés et leur environnement naturel.



I.3. LES EFFETS REDISTRIBUTIFS DES POLITIQUES DE LA BIODIVERSITÉ : ANALYSE STATIQUE

POLITIQUES DE LA BIODIVERSITÉ – ISBN 978-92-64-03432-7 – © OCDE 200880

La VET nous permet – au plus haut niveau d’abstraction – de rendre
compte de manière synthétique de la contribution totale apportée par la
biodiversité au bien-être humain en additionnant les différents types de
valeurs  qui la composent (Pearce et Moran, 1994). Pour  simplifier, cela signifie
que la VET peut être représentée de la manière suivante :

VET = VU + VNU

= (VUD + VUI + VO) + (VE + VP)

Ainsi présentée, la VET constitue une mesure globale de la valeur des
composantes de la biodiversité disponibles. Elle mesure donc leur valeur
brute.

Valeurs économiques nettes de la biodiversité

La VET pose deux problèmes importants pour l’analyse des effets
redistributifs :

● Il s’agit d’un  concept basé sur la valeur brute, qui ne tient pas compte des
coûts, monétaires et autres, supportés pour fournir ces biens et services en
appliquant un mode particulier de gestion des ressources naturelles.

● Il peut s’agir d’un concept vide de sens sur le plan empirique : l’obtention
d’une estimation de la VET dotée ne serait-ce que d’un minimum de
fiabilité soulève de considérables difficultés (voir Costanza et al., 1997, et
l’analyse connexe). Le concept de valeur économique marginale (VEM) est
plus pertinent d’un point de vue empirique et plus aisé à mettre en œuvre
au plan technique. Il s’agit d’une mesure de la variation de la VET d’un
habitat ou d’un écosystème entraînée par une intervention des pouvoirs
publics. La théorie économique offre des méthodes élaborées pour estimer
cette valeur en termes monétaires pour bon nombre des types de valeurs
(OCDE, 2002).

L’analyse des problèmes de répartition développée dans les sections
suivantes s’appuie donc sur les notions inhérentes à la VET, mais elle s’en
écarte sous trois aspects :

1. Elle ne s’intéresse pas à la valeur économique totale de la biodiversité, mais
à la valeur économique marginale d’une politique ou d’un projet en rapport
avec la biodiversité.

2. Elle s’intéresse aux valeurs nettes, et non aux valeurs brutes, de la
biodiversité.

3. Elle ne s’intéresse pas à une valeur globale, mais à la façon dont cette valeur
globale est répartie.

Bref, l’analyse est axée sur la répartition des valeurs économiques marginales

des politiques de la biodiversité. Un certain nombre de questions se posent dans
ce contexte : comment la VEM (brute) se répartit-elle entre les différents
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groupes selon leurs niveaux de revenu et de patrimoine ? Quel est le montant
du sacrifice consenti par ces groupes pour générer cette VEM ? En d’autres
termes, il s’agit avant tout de déterminer comment la VEM des politiques de la
biodiversité est partagée entre les différentes parties prenantes en termes nets,
après soustraction des coûts imposés à chacune des parties prenantes par la

sauvegarde des habitats et des écosystèmes à l’origine des valeurs générées par la
biodiversité.

Revenu, patrimoine et répartition des bénéfices

Toute analyse de la répartition des bénéfices nets générés par les
politiques de la biodiversité trouve son point de départ dans la prise de
conscience de ce que les ménages dont les revenus sont différents ne sont pas
du tout tributaires des mêmes biens et services produits grâce à la diversité
biologique des écosystèmes et des habitats. Le concept de VET n’établit pas de
distinction explicite entre les différentes composantes des biens et services
produits par la biodiversité selon qu’elles présentent les caractéristiques de
biens privés ou de biens publics. Toutefois, il prend déjà en considération la
dimension distributive pour la très simple raison que la relation fonctionnelle
entre les ménages, d’une part, et les habitats et écosystèmes, d’autre part, est
variable selon le point de l’échelle des revenus où l’on se situe.

La principale interaction entre les ménages à faible revenu et leur
environnement naturel réside dans les activités d’extraction et de
consommation de ressources. Les ménages plus aisés ont une plus grande
probabilité d’être intéressés par les aspects de biens publics de la biodiversité,
puisqu’il est moins probable que leurs revenus soient directement
tributaires des ressources primaires. Les biens privés et publics sont donc
produits conjointement selon un processus intégré et complexe, mais les
différentes catégories de revenus ont des perceptions très différentes, du point
de vue économique, concernant ceux de ces produits qui ont pour elles la plus
grande valeur marginale.

Répartition des bénéfices bruts des politiques de la biodiversité

Les politiques de la biodiversité sont motivées par les externalités
inhérentes à la gestion d’écosystèmes et d’habitats riches en biodiversité.
L’évaluation de l’impact de ces politiques sur le bien-être individuel n’est pas
chose aisée, et ce pour deux raisons : i) les biens et services publics liés à la
biodiversité ne s’échangent pas sur des marchés en vue de leur consommation
ou en tant que moyens de production. La dépendance fonctionnelle des
individus et des groupes à l’égard des services produits grâce à la biodiversité
saute donc rarement aux yeux avant l’intervention des pouvoirs publics ; et ii) le
rapport entre la valeur de ces biens et services et celle des autres biens et
services (en d’autres termes leur prix relatif) n’est pas directement observable.
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Pour ces deux raisons, la contribution au bien-être apportée par la biodiversité

ne peut être pleinement évaluée qu’au travers de méthodes d’imputation

indirecte de la quantité et des prix des biens et services liés à la biodiversité.

L’évaluation s’appuie en l’occurrence sur un certain nombre d’études

empiriques qui donnent des indications sur le sens et le niveau des variations

de bien-être entraînées par les politiques de la biodiversité.

La demande de biens et services produits grâce à la biodiversité des

écosystèmes et des habitats montre des effets de revenu. Si ces effets peuvent

être négatifs1, ils sont positifs dans la plupart des cas, ce qui signifie que

l’augmentation des revenus va de pair avec celle de la demande de biens et

services liés à la biodiversité. On qualifie de biens « ordinaires » les biens pour

lesquels les effets de revenu sont positifs. Les biens et services liés à la

biodiversité sont donc effectivement des biens ordinaires.

Les effets de revenu des politiques de la biodiversité sont l’élasticité-revenu

du consentement à payer (CAP) pour la conservation, défini comme le

pourcentage de variation du consentement à payer entraîné par une variation

de 1 % du revenu. Des élasticités positives impliquent que les riches bénéficient

davantage que les pauvres des améliorations de l’environnement. Une

élasticité-revenu supérieure à l’unité indique que le bien environnemental

considéré est un « produit de luxe », puisque le consentement à payer pour ce

bien augmente plus vite que le revenu. Or, les effets redistributifs des politiques

publiques destinées à accroître l’offre des « produits de luxe » sont fortement

progressifs, puisque leur fourniture bénéficie de façon disproportionnée aux

plus riches.

D’un point de vue théorique, il existe trois raisons de prédire une élasticité-

revenu positive et significative pour ce qui est du consentement à payer pour la

biodiversité :

● La plupart des biens et services environnementaux possèdent toutes les

caractéristiques des biens « ordinaires » (Baumol et Oates, 1988). Aussi la

demande des biens et services fournis par la biodiversité augmentera-t-elle

avec les revenus.

● L’augmentation des revenus n’entraîne pas uniquement un accroissement

de la demande de chacun des biens ordinaires, mais aussi un élargissement

de la demande à un plus vaste éventail de biens (Dixit et Stiglitz, 1977 ; Theil

et Finke, 1983). La diversité inhérente des biens et services liés à la

biodiversité devrait par conséquent se traduire par un consentement à

payer plus élevé (Bellon et Taylor, 1993).

● La pénurie croissante de ressources environnementales rares telles que la

biodiversité peut induire une évolution des préférences et un accroissement

de la valeur marginale qui leur est attribuée (Krutilla, 1967).
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Nous nous attendrions dès lors à ce que l’élasticité-revenu du CAP pour la

biodiversité soit proche de un, voire supérieure. Les estimations empiriques

relatives aux biens environnementaux en général et aux biens et services liés

à la biodiversité en particulier ne sont guère abondantes. Il existe par ailleurs

de bonnes raisons théoriques et méthodologiques pour utiliser ces

estimations avec une grande prudence (Flores et Carson, 1997).

Le tableau 3.2  offre une vue d’ensemble des résultats des études et méta-

études de  l’élasticité-revenu du CAP pour la conservation de la biodiversité.

Sans entrer dans le détail des méthodes d’analyse et des considérations

économétriques, il est clair que les estimations sont très variables,

puisqu’elles aboutissent à des valeurs situées dans une fourchette de 0.2 à 2.

D’après ces estimations, l’élasticité-revenu moyenne du consentement à

payer pour les politiques de la biodiversité se situe quelque part aux alentours

de 0.5. Elle est donc positive, et il se peut même qu’elle soit supérieure à 1 dans

un certain nombre de cas importants. Notons que Schläpfer et al. (2004)

constatent que la biodiversité présente systématiquement une élasticité-

revenu plus faible que les autres biens environnementaux. Ses bénéfices ont

donc probablement une moindre tendance à bénéficier aux riches que ceux

des autres aménités environnementales ayant fait l’objet d’études

empiriques.

Ces conclusions sont corroborées dans leurs grandes lignes par des

recherches sur le volume optimal des dépenses publiques affectées aux

projets de parcs naturels. Kalter et Stevens (1971) ont constaté que la

répartition des bénéfices favorise les ménages à revenu élevé au détriment de

ceux à moyen ou faible revenu. Dans le Maine, Reiling et al. (1992) ont observé

Tableau 3.2. Mesures empiriques de l’élasticité-revenu du CAP marginal 
pour les projets dans le domaine de la biodiversité et les secteurs connexes

Auteurs Méthode Estimation de l’élasticité

Kriström et Riera (1996) Méta-analyse de 6 études d’évaluation contingente 0.2 et  0.3

Schläpfer et Hanley (2003) Données obtenues selon la méthode du référendum 
concernant la gestion des aménités du paysage

> 1

Schläpfer, F., Roschewitz, A. 
et Hanley N. (2004)

Étude d’évaluation contingente selon la méthode 
du référendum de la valeur de la protection 
des aménités du paysage

0.35

Horowitz et McConnell (2003) Méta-analyse de 23 études d’évaluation contingente 0.1-0.4

Hökby et Söderqvist (2003) Méta-analyse de 21 estimations de l’élasticité issues 
d’études d’évaluation contingente en Suède

< 1

Borcherding et Deacon (1972) Référendums concernant les parcs naturels 
et les activités de loisirs

> 1

Bergstrom et Goodman (1973) Référendums concernant les biens publics locaux > 1

Eskeland et Kong (1998) Différentes améliorations environnementales 0.1 à 2.
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que, lorsqu’elle est assortie de la perception d’un droit d’entrée, la création
d’un parc naturel a des effets fortement discriminatoires sur les ménages à
faible revenu. Dans une comparaison des parcs nationaux et des parcs urbains
en Israël, Feinerman et al. (2004) ont constaté que les politiques qui
privilégient les parcs nationaux offrent des bénéfices disproportionnés aux
ménages à revenu élevé et très élevé. À l’exception des 10 % les plus riches, la
population préférerait que ces ressources soient réaffectées au profit des parcs
locaux. En effet, bien que les parcs nationaux offrent en règle générale de plus
grands bénéfices à leurs utilisateurs que les parcs urbains ou locaux du point
de vue de la conservation comme sur le plan des loisirs, les coûts d’accès, et
notamment ceux de déplacement, en réduisent considérablement les
bénéfices nets. Une étude menée en Californie (Kahn et Matsusaka, 1997)
corrobore cette idée et montre que les ménages aisés peuvent disposer de
substituts privés aux parcs urbains, ce qui explique l’élasticité-revenu
négative des parcs urbains pour les catégories sociales à revenu élevé.

Compte tenu de ces constatations, on a de solides raisons théoriques et
empiriques de penser que les bénéfices primaires (ou « immédiats ») des
politiques de la biodiversité bénéficieront dans une plus large mesure aux
ménages à plus haut revenu.

Il ne faut toutefois pas sur-interpréter ce qui précède. La croissance
accélérée dont bénéficient de nombreux pays en développement (tels que la
Chine et l’Inde) donne à penser qu’ils connaîtront bientôt eux aussi une plus
forte demande pour les bénéfices de la biodiversité liés au non-usage. Comme
nous le verrons ci-dessous lors de l’analyse intertemporelle, lorsque les
contextes de mise en œuvre des politiques évoluent au fil du temps, les
politiques qui ne paraissent pas aujourd’hui favorables aux pauvres
pourraient le devenir à une date ultérieure – de sorte que le tableau brossé ici
reste celui d’une répartition statique des bénéfices.

Répartition des coûts des politiques de la biodiversité

Dixon et Sherman (1991) classent de la façon suivante les coûts des
politiques de la biodiversité :

● Coûts directs : coûts de mise en œuvre de la politique considérée. Ces coûts
sont d’ordinaire financés à l’aide des deniers publics collectés au travers de
la fiscalité générale ou, le cas échéant, au moyen de paiements tels que des
redevances d’utilisation (ou des droits d’entrée). Les coûts de gestion des
zones protégées (salaires du personnel, entretien des véhicules), les
dépenses liées à la délimitation de périmètres de conservation, et les frais
de suivi et de contrôle en sont des exemples.

● Coûts indirects : coûts non budgétaires, de nature matérielle, occasionnés
par la mise en œuvre de la politique considérée. Des exemples typiques en
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sont les pertes de récolte subies à proximité des zones protégées du fait de

l’augmentation des populations naturelles dans ces zones.

● Coûts d’opportunité : la valeur des autres possibilités d’utilisation

auxquelles il aura fallu renoncer pour mettre en œuvre la politique. Les

coûts d’opportunité résultent du sacrifice immédiat de possibilités de

consommation préexistantes qui ne pourront désormais plus être exercées,

ainsi que du sacrifice différé des gains potentiels futurs qui auraient pu être

tirés d’autres utilisations des ressources disponibles. Cette seconde

composante est toutefois très variable selon le degré d’irréversibilité de la

politique.

Coûts directs. Les coûts directs des politiques de la biodiversité sont pris en

charge par les pouvoirs publics dans le cas des projets publics, ou par des fonds

spécialisés et ceux qui leur apportent leur concours financier dans celui des

projets des secteurs associatif et privé. Les coûts d’installation et de gestion en

sont des composantes essentielles. Balmford et al. (2000) en fournissent des

estimations pour la création de zones de conservation à l’échelle internationale.

Ces coûts paraissent en règle générale modestes par rapport aux autres coûts et

bénéfices générés par les politiques de la biodiversité.

Le choix de l’instrument constitue le principal déterminant des coûts

directs  des politiques de la biodiversité. Les pouvoirs publics peuvent agir sur

le montant des fonds publics nécessaires aux projets en faisant varier

l’instrument utilisé. Si les politiques de la biodiversité impliquent l’acquisition

effective de terres pour les besoins de la conservation, ces coûts seront alors

bien supérieurs aux dépenses d’installation et de gestion (Balmford et al.,

2003). Certains instruments, tels que l’expropriation (lorsqu’elle est autorisée

par la constitution), n’imposent que peu, voire pas du tout, de coûts aux

pouvoirs publics. Dans le cas d’autres instruments tels que les redevances

d’utilisation, l’argent transitera par les mains des pouvoirs publics, mais les

coûts directs supportés par ceux-ci seront de nature purement administrative.

Lorsque les pouvoirs publics supportent des coûts directs et en assurent le

financement au moyen de la fiscalité générale, leur répartition au sein de la

population nationale est identique à celle de la mobilisation de fonds publics

(Kriström, 2006). L’incidence sur la répartition des coûts directs au niveau

national peut donc être rapidement déterminée d’après les caractéristiques du

système fiscal général (Kriström, 2006).

Coûts indirects. Bien qu’ils soient probablement inférieurs aux coûts

d’opportunité considérés globalement, les coûts indirects suivent une logique

similaire. Ceux qui sont plus les plus dépendants à l’égard des activités

d’extraction et de consommation de ressources naturelles à l’intérieur ou à
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proximité des zones protégées ont davantage de risques de subir des

dommages du fait de la conservation.

Un exemple en est donné par les zones protégées au sein de la Réserve de

biosphère de Nanda Devi. Maikhuri et al.  (2000) font état de pertes agricoles

dues aux animaux sauvages s’élevant en moyenne à 90.6 USD par an et par

ménage pour les zones adjacentes au périmètre protégé, contre 27.9 USD pour

les zones plus éloignées. Les villages les plus proches de la zone protégée sont

donc ceux qui supportent les coûts les plus lourds. Quant aux revenus, leurs

moyennes n’étaient pas bien différentes d’un village à l’autre. Certaines

données laissent toutefois penser que des effets régressifs s’exercent au sein

même des villages, puisque les ménages les plus pauvres y sont davantage

tributaires des activités agricoles que les plus aisés (Maikhuri et al., 2000).

Johannesen et  Skonhoft (2004) ont procédé à une analyse théorique similaire

concernant le Parc national du Serengeti.

Coûts d’opportunité. Les coûts d’opportunité sont considérés comme la

principale composante des coûts dans les effets redistributifs des politiques

de la biodiversité (Dixon et Sherman, 1991) et ils ont manifestement une

dimension distributive. Théoriquement, on peut s’attendre à ce que, face à des

politiques de stricte conservation axées sur les aspects plus larges de biens

publics des habitats et des écosystèmes, le consentement à payer pour éviter

la mise en œuvre des politiques de conservation soit plus élevé pour les

individus et les ménages les plus pauvres. Il en est ainsi pour deux raisons :

● Les ménages les plus pauvres ont une plus grande probabilité d’être

davantage tributaires de l’extraction et de la consommation des ressources

naturelles issues des écosystèmes et des habitats, puisqu’ils ont une plus

grande probabilité de travailler dans le secteur primaire (Naidoo et

Adamowicz, 2006b).

● Les ménages les plus pauvres disposent de moins d’atouts que les ménages

plus aisés (que ce soit en termes de capital physique ou humain) et ils ont

également une plus grande probabilité de souffrir de l’absence de marchés.

Les ménages à faible revenu ont donc moins de possibilités d’accéder à

d’autres sources de revenus (Reardon et Vosti, 1995).

Cet argument théorique est corroboré par un certain nombre d’études

empiriques. Ferraro (2002) a étudié les coûts à l’échelle locale de la création du

Parc national de Ranomafana à Madagascar en 1991. Sur la base de données au

niveau des ménages concernant l’agriculture et l’utilisation des forêts, ainsi

que de données qualitatives, son étude empirique a démontré que, même

estimés avec prudence, les coûts d’opportunité de la conservation n’étaient

pas négligeables pour ceux qui vivaient à proximité du parc national. La valeur

actuelle nette globale des coûts d’opportunité s’élevait à 3.37 millions USD, ce
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qui équivaut au niveau des ménages à des coûts d’une VAN de 350 à
1 300 USD, soit une perte annuelle de 19 à 70 USD. Ces coûts ne sont pas
insignifiants, puisqu’ils représentent de 1.5 à 6 % du revenu annuel.

Reddy et Chakravarty (1999) ont effectué une étude du revenu et de la
dépendance à l’égard des forêts en Inde du Nord dans la perspective de
l’adoption éventuelle de mesures de conservation des forêts restreignant les
activités de consommation et d’extraction de ressources naturelles. En
ventilant les sources de revenus, les auteurs ont démontré que la part des
revenus représentée par les activités d’extraction et de consommation de
ressources naturelles issues des forêts est liée au revenu global par une forte
relation négative (voir le tableau 3.3).

Cette étude menée en Inde du Nord montre que les politiques de la
biodiversité qui imposent des restrictions à l’utilisation des forêts peuvent
avoir des effets fortement régressifs, et donc aggraver les inégalités et la
pauvreté.

Naidoo et Adamowicz (2006b) ont évalué les coûts d’opportunité des
politiques de conservation sous l’angle de la production agricole et de
l’extraction de bois d’œuvre auxquelles il aura fallu renoncer pour les mettre
en œuvre dans les zones forestières du Paraguay. Leur étude portait sur une
région où de petits exploitants possèdent des terres de plus faible valeur
productive, mais sont aussi plus dépendants à l’égard des revenus agricoles
que les plus grands exploitants. Cette situation pose un problème aux
pouvoirs publics : les terres dont la valeur productive est plus faible devraient
être consacrées en priorité à la conservation, mais cela affecterait un groupe
de propriétaires fonciers moins riches et plus dépendants à l’égard de
l’utilisation productive de ces zones.

Bien que les données disponibles laissent globalement apparaître une
incidence générale régressive, des études récentes ont mis en lumière certains
détails importants dans le contexte des  effets sur la répartition. Le  principal

Tableau 3.3. Indices de pauvreté avec et sans revenus forestiers

1. H – Ratio des effectifs, I – Taux d’écart des revenus, S – Indice de Sen, Pc – Ratio de Clark, Hemming
et Ulph, FGT – Indice de Foster, Greer et Thorbecke.

2. Le symbole ε est un paramètre d’aversion à l’égard de la pauvreté.

Source : Reddy et Chakravarty (1999).

H
I S Pc Pc FGT

ε = 0.252 ε = 0.75 (± = 2)

1) Indices de pauvreté avec revenus forestiers

0.432 0.345 0.199 0.157 0.176 0.097

2) Indices de pauvreté sans revenus forestiers

0.528 0.426 0.295 0.239 0.271 0.124
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d’entre eux est que les ménages sont d’une grande hétérogénéité, même au
sein d’un même village, en ce qui concerne la relation entre les niveaux de
revenu et les coûts d’opportunité des politiques de conservation. Alix-Garcia et
al. (2004) ont souligné l’influence des facteurs institutionnels sur l’interaction
avec la base de ressources naturelles adoptée au niveau des villages. Dans une
étude portant sur les terrains en propriété collective (ejidos) au Mexique, les
auteurs ont constaté que le CAP pour éviter la conservation est sensiblement
plus élevé au sein des communautés engagées dans des activités d’extraction
de ressources forestières. Coomes et al. (2004) ont étudié la relation empirique
entre le volume des activités d’extraction de ressources des forêts tropicales et
leur part dans le revenu des ménages. Ils ont observé qu’au sein de chaque
communauté, la dépendance à l’égard des activités d’extraction de ressources
naturelles peut être fortement concentrée parmi un très petit nombre de
ménages. Ces observations mettent en lumière d’importantes hétérogénéités
des impacts des politiques de conservation qui pourraient ne pas être
directement liées aux niveaux de revenu.

La répartition primaire des bénéfices nets. Dans la section précédente,
nous nous sommes intéressés à la répartition des bénéfices et coûts bruts des
politiques de la biodiversité entre les diverses catégories de revenu. La présente
section intègre ces aspects en une évaluation de la répartition primaire des
bénéfices nets (c’est-à-dire des bénéfices bruts diminués des coûts) entre les
différentes catégories de revenus. Les raisonnements théoriques et les données
empiriques donnent une image complexe des différents profils de répartition
selon la catégorie de bénéfices et de coûts considérée. Les données laissent
dans l’ensemble à penser que les effets primaires des politiques de la
biodiversité (c’est-à-dire avant leur atténuation ou leur amplification au moyen
de différents instruments) se caractérisent par :

● des bénéfices progressifs, ce qui signifie que les ménages à revenu élevé
sont probablement disposés  à payer davantage pour la mise en œuvre des
politiques de la biodiversité que les ménages à plus faible revenu ;

● des coûts régressifs, ce qui signifie que les ménages à faible revenu sont
probablement disposés à payer davantage pour éviter la mise en œuvre des
politiques de la biodiversité que les ménages à revenu plus élevé.

Le graphique 3.2 fournit un exemple de représentation graphique très
simplifiée et schématisée de la répartition primaire des bénéfices bruts, des
coûts et des bénéfices nets selon le revenu. Les bénéfices progressifs des
politiques de la biodiversité sont décrits par la courbe des bénéfices, qui
augmentent avec le revenu, dans la partie supérieure  du diagramme. Dans la
partie inférieure figurent les coûts (modérément) régressifs de la politique
considérée, qui augmentent à mesure que le revenu diminue. L’impact net
pour un ménage ou un individu représentatif disposant d’un revenu I est dès
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lors égal à la différence entre les bénéfices et les coûts correspondant à ce

niveau de revenu. Si l’on suppose que les individus sont uniformément

répartis le long de l’échelle des revenus allant de zéro à Im, qui correspond au

revenu maximal au sein de cette société, les surfaces G et L offrent de bonnes

mesures du volume du gain et de la perte nets de bénéfices pour la société.

Étant donné que G > L, la politique accroît le bien-être au niveau global et

satisfait donc au critère d’efficience de l’ACB.

Dans l’ensemble, la conjonction de bénéfices progressifs et de coûts

régressifs aboutit à des bénéfices nets fortement régressifs, comme le montre

le fait que la pente de la courbe des bénéfices nets du graphique 3.2 est plus

raide que celle de la courbe des bénéfices. Il s’ensuit en particulier que les

ménages au sein de la société dont le revenu est inférieur à I’ subissent des

pertes nettes au niveau primaire du fait des politiques de la biodiversité. Dans

le cadre d’hypothèses standard quant à la relation entre le revenu et le bien-

être, les politiques de la biodiversité aboutissent – au niveau primaire – à des

inégalités croissantes en matière de bien-être.

Ces observations amènent à conclure que « les politiques de conservation

de la biodiversité ne sont probablement pas favorables aux pauvres si l’on en

juge d’après les bénéfices nets » (Deacon, 2006). Il s’ensuit qu’au niveau

primaire, les effets redistributifs des politiques de la biodiversité qui

Graphique 3.2. Exemple de bénéfices nets et de leur répartition 
dans l’hypothèse de bénéfices progressifs et de coûts régressifs
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accroissent l’offre de biens et services liés à la biodiversité génèrent en règle
générale de plus grands bénéfices pour les plus aisés et imposent
fréquemment des coûts nets aux plus pauvres. Ces impacts primaires ne
constituent toutefois pas les résultats finals du point de vue de la répartition.
Les politiques de la biodiversité doivent en effet être mises en œuvre et des
instruments doivent dès lors être choisis à cet effet. Comme le fera clairement
apparaître l’examen des effets secondaires des politiques de la biodiversité, le
choix de l’instrument est un important facteur modificateur de leurs impacts
primaires. Il peut aboutir à d’autres profils de répartition des effets sur le bien-
être en orientant les gains et les pertes dans certaines directions particulières.
Ce sera le sujet de la section 3.2.2.

Répartition entre économies développées. Les inégalités de revenu et de
développement économique sont un important contexte pour l’examen des
problèmes de répartition. Il existe toutefois un autre contexte dans lequel des
effets redistributifs se font sentir : celui des pays dont le niveau de
développement est similaire mais qui possèdent des dotations différentes en
matière de biodiversité. Beaucoup de pays de l’OCDE disposent ainsi de
revenus similaires mais se caractérisent par des assemblages différents en
matière de biodiversité, ce qui n’exclut toutefois pas pour autant la possibilité
d’importants problèmes de répartition. La présente section apporte une
explication concise de la façon dont surviennent les problèmes de répartition.

Faisons l’hypothèse d’un monde contenant deux pays disposant de
revenus égaux et ayant des préférences à peu près similaires en matière de
biodiversité. Deux cas simples se présentent si l’on considère le lien entre les
bénéfices de la biodiversité et la quantité de biodiversité qui est disponible.
Les bénéfices tirés de la biodiversité par les populations de chaque pays
restent constants (courbe A du graphique 3.3) ou diminuent (courbe B) avec
chaque unité supplémentaire de biodiversité préservée2. Ces hypothèses nous
permettent d’analyser la quantité de bénéfices que chaque pays retire de la
sauvegarde de la biodiversité dans d’autres pays.

Si X représente la dotation en biodiversité (c’est-à-dire l’état de la
biodiversité lors d’une année de référence), le désir de bénéficier d’un surcroît
de biodiversité sera plus fort avec A qu’avec B – car avec A les bénéfices
procurés par la biodiversité sont plus grands qu’avec B. Par souci de simplicité,
imaginons que deux pays sont similaires par le revenu et par les préférences.
Les mesures à prendre pour enrichir la biodiversité nécessitent d’opérer des
arbitrages car elles impliquent des coûts. Toujours par souci de simplicité,
nous partons de l’hypothèse que le maintien de la biodiversité existante
n’impose aucun coût, mais que son enrichissement entraine des coûts. La
ligne pointillée du graphique part donc de la dotation X et augmente par la
suite puisque seuls les ajouts à la dotation imposent des coûts. Les coûts
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augmentant, la courbe des coûts finit par croiser celle des bénéfices tant pour

A que pour B. Si la courbe des coûts et celle des bénéfices englobent tous les

aspects sociaux des coûts et bénéfices, l’intersection de ces courbes

correspond à la situation que l’action des pouvoirs publics devrait s’efforcer de

créer : celle où les coûts sont égaux aux bénéfices. Dans le cas de bénéfices

constants (courbe A), il s’agit du point J, qui donne une quantité de biodiversité

indiquée sur l’axe horizontal. On notera que dans la mesure où la courbe des

bénéfices prend ici la forme d’une droite, chaque unité supplémentaire de

biodiversité génère le même gain de bien-être, et l’avantage total « global »

peut donc être obtenu par simple addition des « ajouts » de biodiversité.

Lorsque les deux pays atteignent chacun le point J, les citoyens des deux pays

sont gagnants. Il suffit en l’occurrence que chaque pays fournisse la quantité

de biodiversité « adéquate » pour ses propres citoyens pour que la quantité

globale adéquate en soit également fournie, et ce malgré le caractère de bien

public de la biodiversité. Aucun problème de coordination ne se pose

concernant l’offre de biodiversité. L’action « locale » de chaque pays contribue

à résoudre un problème « global ».

Si, par contre, les bénéfices sont décroissants – comme dans le cas de la

courbe B – l’avantage tiré par chacun des pays de la dernière unité

supplémentaire de biodiversité sera différente si les dotations initiales sont

elles-mêmes différentes. En effet, le lieu où se situe le point optimal I de

fourniture au sein de chaque pays variera selon la dotation initiale et

l’avantage tiré de la dernière unité supplémentaire ne sera pas identique – la

solution coordonnée différera de la solution non coordonnée. Dans la mesure

où la biodiversité constitue un bien public mondial et où les dotations initiales

Graphique 3.3. Problèmes de répartition entre pays similaires
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sont différentes, il s’ensuit que, même lorsque les revenus et les préférences

sont similaires pour les divers pays, les initiatives de chacun d’eux ont des

effets redistributifs, d’où un problème de coordination. On peut en tirer une
conclusion générale concernant la fourniture d’un bien public au niveau

global, à savoir que chaque pays devrait payer en fonction de l’avantage

marginal jusqu’à ce que la somme des bénéfices (marginaux) soit égale au

coût du surcroît de biodiversité (cette question sera examinée plus en détail à

la section 5.2.1).

3.2.2. Effets secondaires des politiques de la biodiversité : le rôle 
des instruments

Alors que les effets primaires des politiques de la biodiversité qui ont été

présentés ci-dessus sont déterminés par les objectifs visés par ces mêmes

politiques, le choix de l’instrument d’action introduit une autre source

d’impacts des politiques de la biodiversité sur l’équité. Il s’agit de ce que l’on

appelle les « effets secondaires sur la répartition ». Nous nous intéresserons

particulièrement ici au signe de ces effets secondaires, c’est-à-dire au point de

savoir dans quelle mesure les différents instruments atténuent ou amplifient
les effets primaires de la  politique mise en œuvre.

Pour bien situer dans leur contexte les effets de ces instruments, il nous

faut comprendre  les droits existants de ceux qui sont affectés par la politique.

Nous commencerons donc par une brève digression sur les types de droits de

propriété et d’utilisation auquel le responsable de l’élaboration des politiques

de la biodiversité risque de se trouver confronté. Nous donnerons ensuite un

aperçu des principaux instruments des politiques de la biodiversité, et

classerons ces instruments afin de préparer le terrain à  une vue d’ensemble
des résultats théoriques  et empiriques concernant leurs effets redistributifs.

Droits de propriété et choix de l’instrument d’action

Bon nombre des instruments d’action auxquels il est communément fait
appel dans le cadre des politiques de la biodiversité ont une incidence sur les

droits de propriété et d’utilisation liés aux ressources naturelles. Lors de la

mise en œuvre de la politique, les individus, les ménages et les groupes

n’attacheront pas la même valeur aux ressources naturelles selon leurs droits

de propriété et ceux d’autrui sur lesdites ressources. Les droits en vigueur

avant la mise en œuvre de la politique constituent donc un important

déterminant des effets redistributifs des politiques. Il existe quatre principaux
types de droits de propriété :

● Libre accès à la ressource (pas de propriété directe) : il ne peut être interdit

à aucun utilisateur de jouir des bénéfices générés par la ressource, comme

par exemple dans le cas des zones de pêche hauturière, ou encore du mode
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traditionnel d’utilisation des forêts tropicales dans les pays en

développement. Il n’en demeure pas moins des contraintes naturelles sous

la forme d’une capacité de régénération limitée.

● Propriété privée : la propriété privée permet en règle générale au

propriétaire d’interdire à autrui de bénéficier des bénéfices générés par la

ressource. La portée précise des droits de propriété privée est dans la

pratique plus circonscrite et varie d’un pays à l’autre. Dans certains pays de

l’OCDE, l’achat d’une propriété foncière confère ainsi aux propriétaires de

vastes droits qui leur permettent de faire plus ou moins ce qu’ils souhaitent

de leurs terres. Dans d’autres pays, en revanche, il ne confère qu’un

ensemble limité de droits, imposant au « propriétaire » des contraintes très

strictes et donnant aux pouvoirs publics une plus grande latitude d’action.

L’aliénabilité d’un actif, c’est-à-dire le droit du propriétaire de le vendre, est

contrebalancé dans la plupart des systèmes juridiques par le droit de l’État

à acheter l’actif dans certaines circonstances particulières où l’intérêt

public l’emporte sur la protection accordée à la propriété privée.

● Propriété d’État (propriété publique) : dans nombre de pays, les zones riches

en biodiversité de plus grande valeur appartiennent à l’État et/ou sont

gérées par lui. Les restrictions des droits d’accès et d’utilisation ont, tout

comme l’instauration de droits d’accès ou de redevances d’utilisation, une

incidence sur les utilisateurs réguliers des ressources. Des mesures

correctrices, telles que l’octroi de droits à certains groupes, leur

indemnisation, les accords volontaires, ou encore la location à bail de

certaines zones, peuvent atténuer les effets négatifs sur la répartition.

● Propriété collective ou propriété commune : la gestion de la ressource est

assurée par un groupe d’utilisateurs qui peut définir les conditions d’accès

à un éventail de bénéfices générés par la ressource utilisée collectivement.

Il est plus probable que ce mode de propriété donne de bons résultats

lorsque le groupe est relativement restreint et partage des normes et des

besoins communs, que de claires limites ont été définies en matière de

gestion de la ressource, que le groupe assurant la gestion présente une

certaine stabilité et que les coûts encourus pour assurer le respect des

droits de propriété sont relativement faibles (Adger et Luttrell, 2000). La

propriété collective tend à être plus équitable que d’autres formes, bien que

les groupes traditionnels définissent leurs propres droits et gèrent la

ressource en commun. La répartition des coûts et des bénéfices est

toutefois différente si la propriété collective est instaurée après une période

de libre-accès ou réinstaurée après une période de propriété d’État.

Certaines données empiriques tendent à montrer que le mode de gestion et

le régime de droits favorisent dans certains cas les ménages les plus riches

(Adhikari et al., 2004).
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L’analyse du contexte institutionnel dans lequel les instruments doivent

être mis en œuvre est particulièrement délicate lorsque les droits de propriété

ne sont pas stables et ont été récemment modifiés ou sont encore en cours

d’évolution. C’est typiquement le cas des économies en transition (telles que

les anciens pays socialistes d’Europe centrale et orientale). En de telles

situations dynamiques, les instruments d’action peuvent avoir des

conséquences inattendues. Il est alors recommandé de mettre davantage

l’accent sur l’information préalable et sur un suivi régulier que lorsque les

régimes de propriété sont plus stables.

Il importe aussi, lors de l’examen des effets redistributifs des politiques

de la biodiversité, de tenir compte des droits d’utilisation. Ces droits sont de

divers types : droits d’accès, droits de chasse ou de pêche, droits de cueillette

ou de ramassage de produits issus du milieu naturel, droits d’exploitation

forestière, droits d’aménagement et droits au logement, ainsi que, dans

certains cas, droits d’extraction minière. Il doit être tenu compte des régimes

juridiques ou informels régissant ces droits, car l’instauration de nouvelles

mesures en faveur de la biodiversité ou leur modification peuvent avoir des

conséquences pour ceux qui en étaient précédemment les détenteurs et

modifier leurs options en matière de revenu.

Les droits de propriété et d’utilisation sont déterminés par les facteurs

historiques et culturels propres aux différentes sociétés. Ces régimes de droits

implicites et explicites en vigueur sont un élément essentiel dont il doit être

tenu compte lors du choix de l’instrument, puisque les divers instruments

altèrent ces droits de manières très différentes et ont donc des effets

immédiats sur la répartition.

Vue d’ensemble des instruments des politiques de la biodiversité 
et de leurs effets sur la répartition

Bien que la création de zones protégées, et notamment de parcs

nationaux, soit peut-être la forme la plus visible prise par les politiques de la

biodiversité, elle ne constitue qu’un instrument parmi tant d’autres. On

trouvera ci-dessous une liste non exhaustive des plus importants instruments

actuellement utilisés dans le cadre des politiques de la biodiversité :

● Désignation de zones protégées : Mise hors production de terres

(appartenant le plus souvent, mais pas toujours, à l’État) en vue de leur

protection généralement assortie de sévères restrictions aux activités

d’extraction et de consommation de ressources naturelles. Exemple : Parc

national de Yosemite.

● Réglementation en matière d’utilisation des terres : Restriction des

activités d’extraction et de consommation de ressources naturelles menées
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sur des terres privées ou en propriété collective. Exemple : loi des États-Unis
sur les espèces en danger.

● Achats de terres : Achat de terres auprès de propriétaires privés ou publics
à des fins de conservation ou de création/sauvegarde d’habitats, avec une
interdiction ou de fortes restrictions de l’utilisation par le public. Exemple :
Wild Rivers Legacy Forest au Wisconsin.

● Servitudes de conservation : Contrats volontaires entre les propriétaires
fonciers privés et les organismes de conservation, prévoyant le versement
d’un paiement ou l’octroi d’un crédit d’impôt en contrepartie de
l’acceptation de certaines restrictions à l’utilisation des terres. Le prix de la
servitude peut être fixé par les pouvoirs publics, négocié entre les parties
contractantes, ou déterminé par un système d’enchères. Exemple :
Programme BushTender en Australie (voir la section 7.2.2).

● Paiements pour services écosystémiques : Contrats volontaires entre les
fournisseurs et les consommateurs de services écosystémiques, sur la base
d’un quasi-marché. Les fournisseurs doivent d’ordinaire accepter de gérer
leurs terres en respectant certaines restrictions aux pratiques de gestion.
Exemple : PSE au Costa Rica.

● Lutte contre le commerce d’espèces  menacées : Restriction ou interdiction
des mouvements internationaux d’animaux et de parties d’animaux.
Exemple: la Convention sur le commerce international des espèces de faune
et de flore sauvages menacées d’extinction (CITES).

● Taxes liées à la biodiversité : Imposition d’une redevance générale ou
affectée à un usage particulier ou d’une taxe sur les intrants ou les produits
jugés préjudiciables à la biodiversité. Exemple : taxe danoise sur les
pesticides.

● Élimination des incitations ayant des effets pervers : Réduction des mesures
budgétaires ou réglementaires rétribuant des activités préjudiciables à la
biodiversité. Exemple : Remplacement en Autriche des subventions agricoles
basées sur le volume de production par des paiements directs au titre des
services environnementaux (ÖPUL ; voir l’encadré 3.2).

● Création de marchés pour la biodiversité : Instauration de droits de
propriété privée des biens et services liés à la biodiversité, associée à des
échanges sur la base des mécanismes de marché. Exemples :  quotas
individuels négociables de pêche en  Nouvelle-Zélande ; écotourisme.

● Certification des produits : Fourniture d’informations indépendantes ou
agréées par l’État certifiant que la production a été assurée dans le respect
de certains critères environnementaux. Exemple : café d’ombre.

L’intérêt d’une telle diversité des instruments tient naturellement au fait
qu’il existe une pléthore de moyens d’aboutir au résultat souhaité. Malgré
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cette diversité, l’impact de chaque instrument sur la répartition n’en dépend
pas moins de deux aspects principaux : i) la participation et ii) le mode
d’action.

Participation et effets de répartition. Les instruments peuvent être classés
en fonction du degré de participation des individus à la mise en œuvre de la
politique :

● Les politiques volontaires laissent aux participants potentiels le soin de
décider d’y apporter ou non leur concours. Il s’ensuit qu’elles ne pourront
en règle générale mobiliser que les participants potentiels qui espèrent tirer
au moins autant de bénéfices après qu’avant la mise en œuvre de la
politique considérée. Par conséquent, même si les pertes potentielles sont
minimes, l’existence d’un nombre suffisant de tels perdants potentiels peut
avoir un impact considérable sur l’adhésion à une politique.

● Les politiques non volontaires contraignent en revanche les individus à
prendre part à leur mise en œuvre. Il s’agit le plus souvent de restrictions
aux droits de propriété, telles que les interdictions d’aménagement des
terres, ou encore l’instauration de redevances ou de taxes, sur les pesticides
par exemple. Le fait de ne pouvoir choisir de participer ou non a deux
conséquences immédiates du point de vue de la répartition des impacts.
D’une part, les instruments non volontaires feront, en règle générale, des
perdants au niveau individuel. Comme nous le verrons dans la partie II, ces
pertes de bien-être incitent les perdants à saper la politique mise en œuvre.
Par contre, le fait de pouvoir exiger une participation obligatoire élargit
considérablement l’éventail des politiques envisageables, puisqu’il n’est
pas nécessaire de s’assurer qu’aucun participant n’enregistrera de perte de
bien-être du fait de sa participation. Les décideurs ont dès lors la possibilité
d’engager des projets susceptibles de générer d’importants bénéfices nets
globaux, mais au prix de modestes pertes individuelles. Cet arbitrage entre
le souci de ne pas faire de perdants et celui d’assurer la viabilité de la
politique malgré l’opposition des éventuels perdants constitue un des
principaux problèmes liés à la conception des politiques de conservation
qui seront abordés dans la partie III.

Mode d’action et effets de répartition. Le second facteur influant sur l’effet
redistributif d’un instrument est son mode d’action. La politique menée peut
laisser en place les droits de propriété en vigueur mais modifier la
rémunération tirée de certaines activités. Les politiques qui visent à agir sur
la rémunération de certaines activités laissent aux participants le soin de
décider du volume des activités en question, mais prévoient des paiements
dont le montant augmente généralement en fonction de ce volume. Ces
paiements peuvent prendre la forme d’une taxe sur une activité jugée
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préjudiciable à l’objectif visé par la politique, ou d’une subvention pour une

activité jugée favorable à la réalisation de cet objectif. Ces paiements

peuvent en outre résulter de politiques mettant à profit des possibilités

nouvelles ou déjà existantes d’exclusion des utilisateurs, et avoir pour effet

de transformer en biens privés certains des biens et services issus de la

biodiversité.

L’économie du bien-être établit une claire distinction entre les effets

redistributifs d’instruments axés sur une modification des droits de propriété

et ceux d’instruments axés sur une modification de la rémunération

d’activités. Les politiques qui font appel à ce dernier type d’instruments visent

de par leur nature même à agir sur le prix et de ce fait induisent généralement

de moindres pertes de bien-être que celles qui ont par exemple recours à des

restrictions aux droits de propriété. La raison en est que les participants

confrontés à une modification de la rémunération des activités, sans être pour

autant soumis à des restrictions aux droits de propriété, peuvent réorienter la

production ou la consommation en faveur des biens ou services visés et au

détriment de leurs substituts, ou vice versa – selon que la rémunération

augmente ou diminue avec le volume de production.

Pour évaluer les effets sur le bien-être des deux types d’instruments, on

peut utiliser différents moyens de mesure. La variation équivalente et la

variation compensatoire sont les moyens appropriés dans le cas d’une

modification de la rémunération (la variation de la rente du consommateur

constituant une bonne approximation ; voir Willig, 1976). Dans le cas d’une

modification des droits de propriété, les moyens de mesure adaptés sont la

rente équivalente et la rente compensatoire (Just et al., 2004).

Ces deux dimensions de la participation et du mode d’action permettent

de distinguer quatre types d’instruments d’action (tableau 3.4). Ces derniers

sont examinés tour à tour ci-dessous.

Tableau 3.4. Classification des instruments d’action

Mode d’action
Participation

Volontaire Non volontaire

Modification des droits 
de propriété et d’utilisation

Type II
Achat de terres
Servitudes de conservation

Type IV
Désignation de zones protégées
Réglementation de l’utilisation des terres
Restrictions commerciales

Modification de la rémunération 
de certaines activités

Type I
Paiements (publics) au titre 
des services écosystémiques
Création de marchés
Certification des produits

Type III
Taxes liées à la biodiversité
Redevances d’utilisation
Élimination des incitations ayant des effets 
pervers
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Type I : Modification de la rémunération et participation volontaire

Les instruments de cette catégorie présentent deux traits distinctifs. Le

premier est que les individus, les ménages et les groupes qui participent à la

politique le font de leur plein gré. L’autre est que la politique ne modifie pas les

droits de propriété, mais que les propriétaires sont désormais rémunérés

différemment pour certaines activités. Les paiements au titre des services

écosystémiques (PSE) en sont un exemple typique. Les propriétaires peuvent

décider librement, à titre individuel ou de manière collective, s’ils souhaitent

ou non offrir des services écosystémiques sur le « marché ». La création de

marchés et les systèmes de certification des produits en sont des exemples,

sous réserve que ces politiques n’imposent pas d’importants coûts de mise en

œuvre. Avant la mise en œuvre de la politique, la fourniture de tels services

n’aurait d’ordinaire pas été rentable puisqu’il n’existait alors aucun contrat

garantissant une rémunération fiable. Après l’instauration de PSE, la

fourniture de ces services peut être rentable. Aucun propriétaire terrien n’est

toutefois contraint d’offrir ces services.

Il serait tentant de conclure que, puisqu’il s’agit d’une politique

volontaire, les instruments de ce type ne peuvent nuire au bien-être. La

raison en est simple : à moins de commettre une erreur, les individus ne sont

guère susceptibles de participer volontairement à des transactions dans

lesquelles ils craignent d’essuyer une perte nette. Le bien-être relatif, en

revanche, sera touché puisque toutes les parties ne tireront pas le même

gain de la politique. En particulier, dans le cadre des systèmes de PSE et de la

création de marchés, on constate de plus en plus que les parties situées au

bas de l’échelle de la répartition du revenu et du patrimoine ont de moindres

possibilités de tirer effectivement parti des perspectives économiques

offertes par ces instruments d’action que celles qui jouissent d’une plus

grande  prospérité.

Qui plus est, de nombreux instruments considérés comme volontaires,

tels que les contrats de conservation et les PSE, comportent un élément de

coercition et il est donc possible qu’ils fassent des perdants. La raison en est

que ces instruments impliquent généralement des paiements au profit des

parties contractantes, lesquels doivent être financés au moyen de ressources

mobilisées  auprès d’autres groupes. Il s’ensuit une redistribution par

l’intermédiaire de la fiscalité générale de l’ensemble de la population en

faveur des participants volontaires. Les perdants seront donc ceux pour qui les

gains de bien-être entraînés par l’augmentation de la biodiversité induite par

la politique seront inférieurs aux pertes de bien-être occasionnées par

l’augmentation des taxes qu’ils doivent payer pour financer cette même

politique. Cette caractéristique est également observée dans le cas des

instruments de type II (voir l’encadré 3.1).
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En somme, si l’objectif visé satisfait au critère d’efficacité, l’utilisation des
instruments du type I a moins de probabilités d’impliquer une concentration
des pertes sur un individu ou un ménage particuliers. Le profil de répartition
se caractérisera plutôt par une concentration des bénéfices et par des pertes
diffuses et de faible montant, si tant est qu’il y en ait.

Encadré 3.1. Servitudes de conservation au Colorado

Sur l’ensemble du territoire du Colorado, des organismes de protection des

terres à l’échelle locale comme à celle de l’État (sociétés foncières) fournissent

des incitations économiques à la conservation des terres en offrant aux

propriétaires fonciers un crédit à valoir sur l’impôt sur le revenu perçu par

l’État, en contrepartie d’une servitude de conservation sur leur propriété. Un

contrat de servitude est un accord conclu entre un propriétaire foncier et un

organisme de conservation, qui maintient la propriété privée des terres tout en

en interdisant de façon permanente certains types de mise en valeur.

Les déductions fiscales pour les servitudes de conservation ne sont pas

chose nouvelle aux États-Unis. Elles existent au niveau fédéral depuis 1976, et

plusieurs États en proposent. Le Colorado est toutefois l’un des plus

généreux, à un point remarquable pour un État qui n’a pas toujours été

réputé pour son souci de protéger l’environnement. Il offre un crédit d’impôt

sur le revenu égal à 50 % de la juste valeur de marché de la servitude, à

concurrence d’un montant maximum de 375 000 USD.

Ces crédits sont par ailleurs extraordinairement souples. Les crédits

d’impôt sur le revenu peuvent être une bonne chose pour les millionnaires

d’Hollywood qui possèdent de vastes étendues de terres à proximité de

stations de sports d’hiver telles que Aspen ou Vail, mais ils ne présentent

qu’un intérêt limité pour les nombreux éleveurs et cultivateurs du Colorado

qui n’ont que peu de revenus susceptibles d’être imposés par l’État. Ces

personnes, qui possèdent des terres en abondance mais guère de liquidités,

peuvent désormais présenter leurs crédits au trésor de l’État en vue de leur

remboursement intégral en espèces, sous réserve que le budget de l’État soit

excédentaire. Ils peuvent aussi (les excédents budgétaires étant rares ces

dernières années) les vendre pour 80 à 85 pour cent de leur valeur nominale

à un acheteur payant davantage d’impôts sur le revenu au Colorado.

Cette législation a eu un énorme impact : la superficie totale protégée au

Colorado est passée d’un peu moins de 142 000 hectares en 2000 à près de

1 million à la fin de 2005. Son coût en termes de recettes fiscales a cependant

de quoi surprendre. La perte de recettes annuelles entraînée par ces crédits

est passée d’à peine 2.3 millions USD durant l’exercice budgétaire 2001 à

85.1 millions USD en 2005.

Source : D’après The Economist, 2007.
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Type II : Modification des droits de propriété et participation volontaire

Les politiques de type II englobent les servitudes de conservation (voir
l’encadré 3.1), l’achat pur et simple de terres aux fins de conservation et le
transfert des droits de propriété de l’État, par exemple, à certains ménages ou

certaines communautés. Au lieu de fournir des incitations aux propriétaires
fonciers pour qu’ils adoptent un certain comportement, ce type de politique
offre un échange des droits de propriété contre un certain avantage (souvent

sous forme d’espèces), le nouveau propriétaire gérant les droits nouvellement
acquis comme bon lui semble dans le cadre de la politique. Les droits ainsi
cédés à titre onéreux couvrent d’ordinaire tous les droits de mise en valeur

pour de longues périodes de temps, et parfois indéfiniment.

Comme dans le cas des politiques de type I, le caractère volontaire des
politiques de type II implique qu’il n’y aura pas de perdants directs (autres que
ceux qui financent la politique au travers de la fiscalité générale). À moins que

le prix offert pour la renonciation au droit considéré ne soit supérieur à la
valeur que lui attache son propriétaire en titre, celui-ci n’acceptera pas de

participer et ne subira donc pas de perte. Si le prix et supérieur à cette valeur,
le propriétaire aura tout intérêt à accepter l’échange.

A priori, rien n’indique que les politiques de type II fassent des perdants.
On a toutefois des raisons de penser que certains gagnent plus que d’autres, si

l’on considère notamment les systèmes volontaires impliquant la vente de
droits de propriété à des fins de conservation qui ont été expérimentés au sein
du secteur agricole dans les pays industriels. Le suivi des deux grands

programmes de conservation des terres mis en œuvre aux États-Unis,
prévoyant respectivement l’achat de droits de mise en valeur ou de servitudes
de conservation dans le secteur agricole (PDR/PACE) et le transfert des droits

de mise en valeur (TDR), montre que les personnes les plus aisées tirent en
général plus de bénéfices. Ces programmes sont susceptibles de bénéficier à
ceux qui possèdent un plus grand patrimoine, pratiques une agriculture

extensive et tirent une plus large part de leurs revenus de l’agriculture (Lynch
et Lovell, 2003). Ce profil de répartition n’est nullement inhabituel : des effets
similaires peuvent être observés dans d’autres pays où les subventions ayant

des effets pervers ont été remplacées par des systèmes de paiements
volontaires (voir l’encadré 3.2).

Les instruments de type II, qui transfèrent des droits de propriété aux
populations locales, produisent des effets analogues. Si ces populations

locales ou ces ménages sont capables de mieux gérer les habitats et les
écosystèmes que les pouvoirs publics, il n’en résulte aucune perte pour
l’ensemble de la collectivité. Toutefois, comme précédemment, la répartition

des bénéfices entre les différents groupes peut varier. Adhikari et al. (2004) ont
étudié les effets redistributifs du transfert des droits de propriété de
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l’administration centrale à des groupes d’utilisateurs locaux, engagé dans les

années 90 au Népal. Ils ont constaté que si ces politiques parviennent à mettre

fin à la déforestation et à renforcer la conservation de la biodiversité, leurs

effets de répartition au sein des groupes d’utilisateurs locaux tendent à être

très inégaux et accentuent les profils de répartition préexistants. Certes, les

ménages pauvres ont bien souvent bénéficié, après le transfert des droits de

propriété, d’un accès aux ressources gérées collectivement au moins égal à ce

qu’il était auparavant, mais il reste néanmoins inférieur à celui dont jouissent

les plus aisés. Ces résultats, comme ceux d’autres études (telles que celle de

Campbell et al., 2001), remettent en cause l’idée que le transfert des droits de

propriété puisse être un instrument permettant de concilier efficacement en

toutes circonstances les objectifs de conservation et ceux des politiques pro-

pauvres. 

Encadré 3.2. Impacts différentiels du programme ÖPUL
sur les cultivateurs et les éleveurs

ÖPUL est un programme agro-environnemental instauré en Autriche au

début des années 90. Il a pour objet de remplacer les subventions agricoles

fondées sur le volume de production par des paiements directs au titre de

services environnementaux (OCDE, 1999). Bon nombre de ces services

environnementaux sont des mesures destinées à sauvegarder et améliorer la

diversité biologique des paysages cultivés, avec lesquels de nombreuses

espèces ont co-évolué. Les limites maximales imposées aux cheptels, la

rotation des cultures, les programmes de mise hors production et les

pratiques spécifiques de fauchage en sont des exemples. Les cultivateurs se

voient proposer un ensemble de pratiques culturales parmi lesquelles  ils

peuvent librement choisir les mesures appropriées. Après avoir souscrit au

programme, les cultivateurs reçoivent un paiement qui est fonction des

superficies pour chacune des mesures qu’ils se sont engagés à mettre en

œuvre. L’évaluation des effets socio-économiques de ces politiques entre

1998 et 2002 a mis en évidence deux importants effets de répartition. Le

premier est fonctionnel : le remplacement d’un mode de rémunération

favorisant la production intensive par des subventions au bénéfice de

pratiques extensives a généré une distorsion fondamentale en faveur des

cultivateurs. Les paiements en fonction des superficies ont par conséquent

abouti à une redistribution au détriment des exploitations d’élevage et des

transformateurs de viande. Le second est un effet d’échelle : les grandes

exploitations ont pu tirer de bien plus grands bénéfices de la nouvelle

politique que les petites exploitations  en termes de paiements reçus (Groier,

2004). 
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Au total, les politiques de type II  impliquent des effets de répartition

assez bénins et aboutissent en règle générale à une redistribution de

ressources de l’ensemble de la collectivité aux participants, au travers le plus

souvent de la fiscalité générale ou du renoncement à des droits de propriété

autrefois détenus par le secteur public. Les effets redistributifs de ces

instruments sont donc initialement les mêmes que pour n’importe quel autre

projet public et ils sont fonction des caractéristiques du système fiscal. Cela

signifie que, du fait du caractère progressif de la fiscalité dans la plupart des

pays, la répartition des coûts de mise en œuvre des politiques volontaires a

elle-même un impact progressif sur la population.

Type III : Modification de la rémunération et participation non volontaire

Les instruments de type III associent participation obligatoire et

modification des rémunérations. L’élément coercitif découle d’ordinaire des

pouvoirs particuliers conférés à l’État, tels que les pouvoirs fiscaux. Les taxes

et les redevances d’utilisation constituent donc des exemples typiques de

cette catégorie d’instruments.

La coercition permet à l’État de cibler les groupes qui bénéficient des

ressources liées à la biodiversité et de faire peser sur eux la charge financière

d’une politique donnée. Une analyse attentive et des discussions avec les

groupes affectés peuvent aider à établir le juste niveau d’incitation. Les effets

de répartition dépendent au plus haut point de la conception de la taxe ou de

la redevance, à la source comme à destination. À la source, les responsables de

l’élaboration des politiques peuvent viser à obtenir certains résultats en

termes de répartition au moyen de l’exonération ou de l’assujettissement

sélectifs de certaines activités. Ainsi, les données relatives aux redevances

d’accès aux parcs naturels indiquent que ces dernières ont un effet nettement

progressif (Feinerman et al., 2004), alors que les taxes sur le matériel agricole

toucheront vraisemblablement des ménages à faible revenu. À destination, les

responsables de l’élaboration des politiques peuvent choisir soit d’affecter les

recettes fiscales à un groupe de bénéficiaires clairement identifié, soit de les

verser au budget général. Les recettes de la taxe danoise sur les pesticides, qui

touche principalement les agriculteurs conventionnels, sont ainsi

partiellement affectées au soutien de l’agriculture biologique (Schou et

Streibig, 1999).

Les instruments de type III offrent en somme de considérables

possibilités d’influer sur les effets redistributifs des politiques de la

biodiversité, tout en conservant d’intéressantes caractéristiques

économiques. Cela explique la popularité de ce type d’instruments dans le

cadre des politiques redistributives mises en œuvre dans d’autres contextes

(Serret et Johnstone, 2006).
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Type IV : Modification des droits de propriété et d’utilisation, 
et participation non volontaire

Les instruments de type IV recouvrent bon nombre des formes les plus

communément mises en œuvre des politiques de la biodiversité. Il s’agit soit

d’expropriations pures et simples lorsque le gouvernement contraint les

propriétaires des terres à céder leurs droits de propriété officiels et informels

sur des terres qui doivent être transformées en zone protégée, soit de

restrictions des droits de propriété privée. Lorsque les restrictions

contraignantes des droits de propriété privée sont suffisamment importantes,

elles sont parfois qualifiées d’expropriations « réglementaires ». Selon les

circonstances propres à chaque cas, le classement dans la catégorie des

expropriations réglementaires peut donner lieu au versement d’une

indemnisation au détenteur initial des droits de propriété.

L’ampleur des effets de répartition négatifs exercés par les restrictions

d’accès est à l’évidence fonction d’un certain nombre de facteurs exogènes,

ainsi que des caractéristiques de conception de ces politiques. Au nombre des

facteurs exogènes importants figurent la disponibilité d’autres moyens de

subsistance (Wells et al., 1992) et l’interaction entre les objectifs visés par ces

politiques et les autres déterminants du bien-être au niveau local. Les

caractéristiques de conception des politiques comprennent l’orientation des

bénéfices de la conservation au profit de la population locale au travers de

l’emploi local dans les parcs, la promotion de l’écotourisme, ainsi que la

réduction des coûts pour la population locale (Heady, 2000). Ces éléments

d’accompagnement peuvent en théorie atténuer considérablement les effets

des politiques. Les avis divergent néanmoins au sujet de leur capacité

effective à amortir, voire inverser, les impacts primaires. Bien que certains

chercheurs signalent des cas où une initiative d’écotourisme bien conçue

associée à la perception de droits d’entrée maximisant les recettes devrait

avoir des effets nets positifs au plan local (Naidoo et Adamowicz, 2005), les

études méta-analytiques laissent à penser que l’écotourisme ne peut concilier

une conservation durable et l’obtention de recettes touristiques suffisantes

(Krüger, 2004).

La forme la plus radicale d’intervention dans le cadre des politiques de la

biodiversité est celle de l’expropriation pure et simple. L’expropriation permet

aux pouvoirs publics de contraindre les propriétaires fonciers à céder – contre

leur gré – leurs droits de propriété officiels et informels sur des terres qui

doivent être transformées en zone protégée. Cette pratique remonte aux

origines mêmes des politiques de conservation de la nature, notamment à la

création des premiers parcs nationaux aux États-Unis (Burnham, 2000). Les

zones protégées ont pour caractéristique commune d’interdire toute

utilisation à des fins d’extraction, de production ou de consommation, ou



I.3. LES EFFETS REDISTRIBUTIFS DES POLITIQUES DE LA BIODIVERSITÉ : ANALYSE STATIQUE

POLITIQUES DE LA BIODIVERSITÉ – ISBN 978-92-64-03432-7 – © OCDE 2008104

autres que la consommation, par les individus qui jouissaient auparavant des

bénéfices liés à une telle utilisation. Une récente étude de 138 projets

bénéficiant d’une aide financière de la Banque mondiale, et plus

particulièrement du Fonds pour l’environnement mondial, a montré que

120 d’entre eux imposaient des restrictions d’accès aux utilisateurs
antérieurs.

Quant à savoir dans quelle mesure ces types de restrictions des droits de

propriété débouchent sur des modifications effectives de l’utilisation par les

utilisateurs antérieurs, tout dépend de leur degré de mise en application,

assuré par exemple par des gardes (Bruner et al., 2001) ou par d’autres modes

de surveillance (Albers et Grinspoon, 1997). Lorsque les restrictions sont mises

en application, les zones protégées peuvent être efficaces, en particulier pour

réduire la pression exercées par les activités d’extraction (Bruner et al., 2001).

La réduction de la pression exercée par les activités de production a été moins

efficace, que ce soit au niveau de chaque site considéré isolément ou au

niveau global (Bruner et al., 2001 ; McNeely et Scherr, 2003).

L’indemnisation des propriétaires antérieurs est dans ces cas essentielle,

et exige de déterminer la valeur des terres pour ceux-ci. Les effets de

répartition dépendent alors de la méthode utilisée pour déterminer la forme

appropriée (monétaire ou non monétaire) d’indemnisation des intéressés,
ainsi que des effets redistributifs de la mobilisation des fonds publics

nécessaires au financement de cette indemnisation.

D’autres problèmes se posent lorsque les expropriations portent sur des

lieux de peuplement et d’habitation et que la désignation en tant que zone

protégée exclut toute occupation ou utilisation des terres. Les expropriations

impliquent dès lors le déplacement des anciens propriétaires, voire leur

expulsion s’ils se refusent au départ. Encore une fois, les déplacements de

populations remontent à l’origine même des politiques de conservation. La

création de parcs nationaux aux États-Unis s’est fréquemment accompagnée

du déplacement de populations autochtones (Spence, 1999). La plupart des

parcs nationaux africains comportent par ailleurs de vastes programmes de

réinstallation, comme le Parc national de Korup au Cameroun (Schmidt-

Soltau, 2003), les parcs nationaux créés sous l’apartheid en Afrique du Sud

(Carruthers, 1995), ou encore les zones protégées établies en Tanzanie (Chatty

et Colchester, 2002). En Asie, la politique de conservation de l’Inde a donné lieu
à plusieurs programmes de réinstallation qui ont fait l’objet d’études

détaillées (Rangarajan, 1996 ; Saberwal et al., 2000), tout comme le Parc

national royal de Chitwan au Népal (McLean et Stræde, 2003).

La réinstallation en un autre lieu a sur le bien-être des individus des

effets complexes et aux multiples facettes, depuis les pertes de revenus

résultant des restrictions d’accès et la  perte  de moyens de production,
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jusqu’à des coûts moins tangibles mais non moins importants d’ordre

psychologique. Les estimations empiriques des effets économiques de la

réinstallation demeurent fragmentaires (tableau 3.5).

Deux caractéristiques importantes des politiques de réinstallation dans

les zones protégées sont à retenir. La première est que dans nombre de zones

protégées, la présence de populations résidentes constitue plutôt la norme

que l’exception. Bruner  et al. (2001) ont indiqué que dans l’ensemble, 70 % des

zones tropicales protégées assorties d’une interdiction des utilisations à des

fins de consommation abritent des populations résidentes et que 54 %

abritent des résidents qui contestent les droits de propriété d’au moins une

partie de la superficie du parc. Les chiffres sont similaires pour les parcs

naturels d’Amérique du Sud3, pour la région du Kalimantan oriental en

Indonésie (Jepson et al., 2002), pour le désert de Gobi en Mongolie (Bedunah et

Schmidt, 2004) et pour les zones protégées au Myanmar (Rao et al., 2002).

La seconde caractéristique est que beaucoup de programmes de

réinstallation échouent dans la pratique en raison de la résistance opposée

par les populations locales. La relation entre les politiques initialement

adoptées et la situation effectivement observée après leur mise en œuvre

dépend du degré auquel le respect en a été assuré. Lorsque celui-ci est

Tableau 3.5. Estimation des pertes de revenu générées par la réinstallation 
des populations

a) Estimation, voir le tableau 3 de la source.

Source : Cernea et Schmidt-Soltau, 2006.

Nom

Superficie 
totale en km2

Population
Estimation annuelle de la perte de revenus 

de la chasse/de la cueillette en euros

Par habitant 
en espèces

En espèces Total

Réserve de biodiversité du Dja 5 260 7 800 69.82a) 544 596 956 103

Parc national de Korup 1 259 1 465 76.02a) 111 369 195 522

Parc national du lac Lobeke 2 180 4 000 69.82a) 279 280 490 309

Parc national de Boumba Beck 2 380 4 000 69.82a) 279 280 490 309

Parc national de Dzanga-Ndoki 1 220 350 69.82a) 24 437 42 902

Parc national de Nsoe 5 150 10 000 69.82a) 698 200 1 225 772

Parc national de Loango 1 550 2 800 69.82a) 195 496 343 216

Parc national de Moukalaba-Doudou 4 500 8 000 69.82a) 558 560 980 618

Ipassa-Mingouli 100 100 69.82a) 6 982 12 258

Parc national de Cross-River, division 
Okwangwo 920 2 876 158.96a) 457 169 802 614

Parc national Nouabalé Ndoki 3 865 3 000 69.82a) 209 460 367 732

Parc national d’Odzala 13 000 9 800 69.82a) 684 236 1 201 257

Total/moyenne 41 384 54 000 4 049 065 7 108 612
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imparfait, les changements de facto imposés aux populations locales sont
souvent moins stricts que ceux théoriquement prévus. Une mise en œuvre
pleine et entière des politiques d’instauration de zones protégées en Inde
entraînerait le déplacement de pas moins de 4 millions de personnes (Kothari,
2004) et si, par ailleurs, le respect des zones protégées était pleinement assuré
en Afrique, il pourrait s’ensuivre des déplacements de population d’une
ampleur analogue (Geisler et de Sousa, 2001). Ces deux constatations donnent
une idée de l’ampleur potentielle des expulsions tout comme des obstacles
susceptibles d’entraver la mise en œuvre intégrale de ces politiques.

En conclusion, la relation entre le choix de l’instrument et les effets de
répartition montre que les responsables de l’élaboration des politiques
peuvent considérablement influer sur la répartition des bénéfices et des coûts
entre les différents groupes, selon les instruments qu’ils retiennent dans un
contexte particulier. Les effets redistributifs primaires de la politique mise en
œuvre peuvent donc être sensiblement atténués dans un second temps grâce
à un choix judicieux de l’instrument d’action. Il faut toutefois arbitrer lors du
choix de l’instrument entre le désir de mettre pleinement en œuvre la
politique considérée (ce qui requiert des instruments coercitifs) et celui
d’éviter de faire un  trop grand nombre de perdants ou d’imposer de trop
grands sacrifices à chacun d’eux (ce qui exige des instruments volontaires).
Cet arbitrage a été par le passé fortement biaisé en faveur des politiques qui
conjuguent la coercition et la modification des droits de propriété. Il s’en est
souvent suivi des résultats inéquitables du point de vue de la répartition, ainsi
qu’un échec de la politique sur le terrain. D’autres approches telles que le
recours à des mesures fiscales demeurent apparemment sous-exploitées alors
même qu’elles pourraient permettre de parvenir à des solutions de moyen
terme dans le cadre de cet arbitrage.

3.2.3. Dimension spatiale

Les caractéristiques spatiales revêtent une importance capitale pour la
compréhension des problèmes inhérents aux politiques de la biodiversité. La
première de ces caractéristiques tient à la relation entre les zones vouées à
une utilisation humaine et celles dont la conservation est considérée comme
hautement prioritaire. Balmford et al. (2001) ont étudié la coïncidence spatiale
entre les zones qui présentent un grand intérêt pour la conservation et celles
caractérisées par une productivité primaire élevée en Afrique. Ils ont observé
une forte corrélation positive, ce qui indique que les conflits en matière
d’utilisation des terres entre les partisans de leur conversion en vue de leur
exploitation et les tenants de leur sauvegarde à des fins de conservation
constituent la norme et seront de plus en plus fréquents. Luck et al. (2004), qui
constatent une forte corrélation spatiale entre les zones très riches en espèces
et celles à forte densité de population humaine en Australie et en Amérique
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du Nord, parviennent à des conclusions similaires. Cette caractéristique
générale a été confirmée dans des contextes plus spécifiques par Gaston
(2005), qui a démontré que la répartition spatiale des populations humaines et
des habitats et écosystèmes donne lieu à des conflits.

La seconde grande caractéristique spatiale d’ordre général tient à la relation
entre les zones de faible développement économique et celles où la conservation
est considérée comme hautement prioritaire. Angelsen et Wunder (2003) ont
établi une forte corrélation entre les centres présentant une grande diversité et
un fort endémisme biologiques et ceux caractérisés par une forte proportion de
faibles revenus et de faibles dotations en actifs. Cavendish (2000) parvient à des
conclusions similaires, tout comme Markandya (2001). La corrélation est encore
plus manifeste à l’échelle planétaire, les pays industrialisés étant « riches en
revenus et pauvres en biodiversité » et les pays en développement « pauvres en
revenus et riches en biodiversité » (Swanson, 1996).

La mise en œuvre des politiques de la biodiversité présente donc une
dimension spatiale essentielle, qui soulève des problèmes d’équité aussi bien
entre les pays au plan international qu’entre des groupes de niveaux
économiques très inégaux. Ces problèmes revêtent une importance
fondamentale étant donné que les coûts primaires de la mise en œuvre des
politiques de la biodiversité sont souvent concentrés dans les zones où celle-ci
doit être sauvegardée et renforcée. Ces coûts sont supportés par des populations
dont l’accès aux bénéfices générés dans la zone où ces politiques sont mises en
œuvre est entièrement ou partiellement limitée du fait même de ces politiques.
Bon nombre des bénéfices offerts par les politiques de sauvegarde et de
renforcement de la biodiversité sont par ailleurs spatialement diffus et se font
souvent sentir à des centaines ou des milliers de kilomètres de distance et au
profit d’individus ou de groupes qui sont en définitive moins dépendants à l’égard
de la zone à protéger que ceux qui vivent à proximité ou à l’intérieur de celle-ci.

Bénéfices et coûts dans un contexte spatial : dimensions locale, nationale, 
et internationale

La dimension spatiale est surtout manifeste dans le cas des instruments
non volontaires de nature quantitative, tels que la création de zones
protégées. Dans un article fondateur, Wells (1992) s’est penché sur ce profil
géographique de répartition des coûts et des bénéfices. S’appuyant sur l’étude
influente de Dixon et Sherman (1991) consacrée aux coûts et bénéfices des
zones protégées, Wells a démontré l’existence d’une « disparité spatiale ». La
nature de cette disparité peut être mise en évidence à l’aide d’une simple
matrice de comptabilité spatiale qui examine l’intersection entre, d’une part,
les différentes échelles spatiales ( locale,  régionale/nationale et
transnationale/mondiale) et, d’autre part, les différentes catégories de
bénéfices (tableau 3.6) et de coûts (tableau 3.7).
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Comme on le voit au tableau 3.6, Wells observe principalement que les

bénéfices sont limités à l’échelle locale, atteignent un niveau moyen à

l’échelle régionale/nationale, et sont enfin tout à fait considérables à l’échelle

transnationale/mondiale. Si bon nombre de ces observations étaient

principalement fondées sur l’intuition et sur le bon sens, elles ont depuis été

étayées par des données empiriques. Un exemple typique en est fourni par les

études sur le consentement à payer des consommateurs pour que la

conservation de la biodiversité soit assurée en un autre endroit de la planète,

alors même qu’ils n’ont fréquemment qu’une faible probabilité de ne jamais

se rendre en cet endroit ou d’en tirer un quelconque avantage personnel (voir

Kramer et Mercer, 1997).

Cela ne signifie pas qu’il n’y ait pas de bénéfices locaux ou régionaux à la
conservation de la biodiversité. L’adoption de politiques de la biodiversité

contribue bien souvent à résoudre les problèmes de concertation et de

coopération entre les actuels utilisateurs locaux, de sorte que la création de

zones protégées peut avoir des répercussions bénéfiques pour les pauvres

(Alix-Garcia et al., 2004). Une très grande partie des bénéfices se font

néanmoins sentir loin du lieu où est assurée la conservation.

Selon Wells  (1992), l’incidence spatiale des différents types de coûts

imposés par la conservation tend à présenter un profil géographique inverse

de celui des bénéfices (tableau 3.7).

Le calcul des coûts et bénéfices nets à chaque échelle géographique

(tableau 3.8) amène à diagnostiquer une disparité spatiale entre le niveau

Tableau 3.6. Importance relative des bénéfices offerts par les zones 
protégées à trois échelles spatiales

1. 0 = importance négligeable, 1 = importance minime, 2 = importance modérée, 3 = importance
majeure.

2. Les chiffres soulignés correspondent à l’échelle où la catégorie de bénéfices considérée risque
d’être la plus importante.

Source : Wells, 1992.

Bénéfices des zones protégées
Échelles spatiales

Locale Régionale/nationale Transnationale/mondiale

Bénéfices en termes de consommation 0-3 0-2 0-1

Loisirs/Tourisme 0-3 0-3 0-1

Valeur des bassins hydrographiques 0-2 0-3 0-1

Diversité biologique 0-2 1-2 0-3

Bénéfices autres qu’en termes 
de consommation 0-2 0-1 1-3

Processus écologiques 1-2 1-2 2-3

Enseignement et recherche 0-2 0-1 2-3

Valeurs futures (pour l’ensemble 
des catégories ci-dessus) 0-3 0-3 0-3
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auquel sont supportés les principaux coûts (échelle locale et nationale) et
celui auquel apparaissent les plus grands bénéfices (échelle mondiale).

Toutefois, ce diagnostic d’une disparité spatiale est clairement fondé
dans le cas des zones protégées. Comme on l’a vu précédemment, bien que les
plus efficaces en théorie (mais pas nécessairement en pratique, voir Cernea et
Schmidt-Soltau, 2006), ces instruments ont les impacts les plus marqués sur le
bien-être. Il n’est donc pas surprenant d’aboutir à de tels résultats.

L’hypothèse d’une disparité spatiale est tout à la fois corroborée et remise
en cause par une récente étude détaillée. De Lopez (2003) a examiné la

Tableau 3.7. Importance relative des coûts des zones protégées à trois 
échelles spatiales

1. 0 = importance négligeable, 1 = importance minime, 2 = importance modérée, 3 = importance
majeure.

2. Les chiffres soulignés correspondent à l’échelle où la catégorie de coûts considérée risque d’être la
plus importante.

3. Catégories de coûts des zones protégées tirées de (6).

Source : Wells, 1992.

Échelles spatiales

Locale Régionale/nationale Transnationale/mondiale

Coûts des zones protégées

Coûts directs 0-1 0-3 0-1

Coûts indirects 0-3 0-1 0-1

Coûts d’opportunité 0-3 0-3 0-1

Tableau 3.8. Disparité spatiale des coûts et bénéfices potentiellement 
les plus importants

Bénéfices potentiellement les plus importants 
(d’après le tableau 3.6)

Coûts potentiellement les plus importants
(d’après le tableau 3.7)

ÉCHELLE LOCALE

Bénéfices en termes de consommation Coûts indirects

Loisirs/tourisme Coûts d’opportunité

Valeurs futures

ÉCHELLE RÉGIONALE/NATIONALE

Loisirs/tourisme Coûts directs

Valeur des bassins hydrographiques Coûts d’opportunité

Valeurs futures

ÉCHELLE TRANSNATIONALE/MONDIALE

Diversité biologique (Coûts minimes)

Bénéfices autres qu’en termes de consommation

Processus écologiques

Recherche et enseignement

Valeurs futures
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répartition des coûts et des bénéfices découlant d’une utilisation directe

associés à trois scénarios distincts de gestion du Parc national de Ream au

Cambodge. Les coûts et bénéfices ont été analysés pour quatre différents

groupes d’acteurs concernés : la population résidant au sein du Parc (impacts

locaux), les entreprises commerciales (impacts régionaux/nationaux), l’armée

(impacts nationaux) et les visiteurs (impacts internationaux). Les résidents

locaux dépendent de la zone du parc pour leur approvisionnement en bois de

feu, en plantes médicinales, en bois d’œuvre et en produits forestiers non

ligneux (représentant une valeur annuelle totale d’environ 160 000 USD), ainsi

qu’en ressources halieutiques. Les différents scénarios de gestion du parc

imposent des degrés variables de restriction de ces activités, allant de

l’absence de toute restriction jusqu’à leur stricte limitation, tant pour les

populations locales que pour les personnes venues de l’extérieur, ces

restrictions étant en outre associées à des revenus de substitution sous la

forme de recettes touristiques. L’analyse a montré que, du point de vue des

bénéfices nets totaux qu’elles génèrent, les politiques axées sur la

conservation ne l’emportent que de façon marginale sur celles qui mettent

davantage l’accent sur l’extraction. Toutefois, contrairement aux conclusions

de Wells (1992), les politiques axées sur la conservation ont des effets

favorables aux pauvres. Les raisons en sont les suivantes : i) les résidents

locaux bénéficient des recettes générées par l’augmentation du nombre de

visiteurs ; et ii) une plus grande partie des bénéfices liés à l’utilisation est

réservée aux membres de la population locale puisque, du fait des restrictions,

les entrepreneurs venus de l’extérieur de la zone ont, tout comme l’armée,

moins intérêt à rivaliser avec eux pour les ressources en poissons et en bois

d’œuvre.

Cette conclusion met en évidence une des ambiguïtés de la création de

zones protégées au niveau national et remet en cause la logique simple qui

sous-tend le concept de « disparité spatiale ». La protection aux fins de

conservation peut avoir des effets favorables aux pauvres du fait que

l’instauration des zones protégées amène à clarifier – souvent pour la

première fois – la nature exacte des droits d’utilisation dans un secteur

géographique donné. Les populations locales peuvent tirer profit des zones

protégées grâce à l’éviction des concurrents extérieurs. Des exemples

typiques en sont la création du Parc national de Kakadu, que les résidents

locaux considéraient comme une protection contre la menace de l’extraction

d’uranium dans  la région (Lawrence, 2000), celle du Parc national des Portes

de l’Arctique en Alaska, qui apparaissait aux populations locales comme un

moyen d’éviter l’installation d’un oléoduc (Catton, 1997), ou encore celle de la

plupart des réserves extractives de l’Amazonie brésilienne, dont les

populations autochtones espéraient qu’elles les protégeraient des colons et
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des entreprises d’exploitation forestière venues de l’extérieur (Goeschl et
Igliori, 2006).

Mécanismes internationaux et effets de répartition

Au niveau international, il y a lieu de gérer les aspects mondiaux de l’offre
de biodiversité ainsi que de la répartition des coûts et des bénéfices des activités
mises en œuvre à ce titre. Il en résulte un certain nombre de problèmes
importants du point de vue de la répartition, qui sont analysés ci-après :

● Le CAP potentiel des pays développés pour assurer la conservation de la
biodiversité dans d’autres régions du monde, et sa relation avec les fonds
effectivement investis.

● L’impact sur les pays bénéficiaires, des fonds mobilisés à l’échelle mondiale
en faveur de la biodiversité.

● Les règles mondiales destinées à assurer le partage des bénéfices tirés de la
coopération internationale à la protection de la biodiversité, et leurs effets
de répartition entre les différents  pays.

Consentement à payer pour la conservation de la biodiversité. Un problème
se pose au niveau international, celui de la demande qui s’exprime dans
certains pays pour que la conservation de la biodiversité soit assurée dans
d’autres. Ces dernières années ont été marquées par les premières tentatives
d’estimation chiffrée du consentement à payer des pays développés pour que
la biodiversité soit protégée en d’autres régions du monde. Kramer et al. (1997)
ont réalisé une enquête par courrier auprès d’un échantillon aléatoire de
1 200 personnes résidant aux États-Unis, qui ont été interrogées sur leurs
connaissances et leurs attitudes concernant la conservation des forêts
ombrophiles, sur leur situation socio-économique et sur leur consentement à
payer (CAP). Ils ont ensuite eu recours à des méthodes d’évaluation
contingente pour mesurer le CAP pour un doublement de la superficie des
parcs nationaux et des réserves naturelles terrestres dans les pays tropicaux.
Ils ont estimé à 2.18 milliards USD le consentement à payer total (pour
l’ensemble des ménages des États-Unis), sur la base d’un CAP moyen de
24 USD par ménage.

Horton et al. (2003) ont mené une enquête auprès de 407 personnes
résidant au Royaume-Uni et en Italie, et se sont appuyés sur la méthode
d’évaluation contingente pour mesurer le CAP de ces personnes pour financer
une extension du système de parcs nationaux couvrant 5 % de la superficie de
l’Amazonie brésilienne. Le consentement à payer total a été estimé à
1.8 milliard USD, sur la base d’un CAP moyen de 45 USD par ménage. Peut-être
plus important encore, les auteurs ont demandé aux personnes interrogées
jusqu’à quel point il leur paraissait équitable de supporter le coût de la
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protection des forêts ombrophiles tropicales. De l’avis de 93 % des personnes
interrogées, les pays industriels devraient prendre en charge une partie du
coût de la protection des forêts ombrophiles tropicales (51 % du coût total).

Plusieurs mécanismes internationaux sont utilisés afin de tirer parti du
consentement à payer des pays industrialisés pour protéger la biodiversité
dans les pays en développement. On peut notamment citer les programmes
de conservation mis en œuvre par divers bailleurs de fonds internationaux
tels que l’Union européenne, la Banque mondiale et le Fonds pour
l’environnement mondial (examinés au chapitre 7).

Effets internes des financements portant sur la biodiversité. Un deuxième
problème tient aux effets internes dans les pays qui bénéficient de ressources
financières internationales pour la protection de la biodiversité. Les pays sont
convenus, au début des années 90, de créer des institutions internationales en
vue de fournir ce bien public mondial ainsi que les services qui lui sont liés. La
Convention sur la diversité biologique (CDB) de 1992 et son instrument
financier, le Fonds pour l’environnement mondial (FEM), sont les principaux
accords internationaux visant à assurer la coopération concernant la gestion
de ce bien4.

Règles de répartition internationale. Alors que la mise en place d’institutions
mondiales telles que la CDB traduit le désir de la communauté internationale
d’instaurer une coopération mondiale en matière de conservation de la diversité
biologique, cette coopération soulève de gros problèmes de répartition. Ceux-ci
découlent des importantes asymétries qui existent entre les pays concernés.
Certaines régions du monde sont dotées d’une abondante biodiversité (en
l’occurrence, le « Sud ») alors que d’autres n’en possèdent que très peu (le
« Nord »). Le Nord est relativement bien doté en capital humain et physique, d’où
des niveaux de revenus et de patrimoine dont la moyenne est relativement
élevée. Le Sud possède par contre peu de ressources et d’actifs de ce type. Ces
asymétries aboutissent à un processus de négociation déséquilibré dans lequel
chacune des parties se trouve dans une position de force relative sous certains
aspects et de faiblesse relative sous d’autres. Or une coopération permettant de
combiner les dotations du Nord et du Sud peut générer de considérables gains de
bien-être pour chacun des deux partenaires, pour autant que l’un et l’autre
puissent s’accorder sur le mode de répartition de ces gains.

Les dispositions contractuelles de la Convention sur la diversité biologique
peuvent aider à partager ces gains (Gatti et al., 2004). Elles mettent en place un
cadre d’action dans lequel le Nord et le Sud sont convenus de ce qui suit :

● La biodiversité d’un pays se trouve placée sous son contrôle souverain.

● La biodiversité doit être considérée comme un bien mondial et ses
conditions de fourniture être définies en conséquence.
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● La part des bénéfices tirés de la biodiversité devant revenir aux États qui
assurent la fourniture de ce bien public mondial doit être déterminée sur
une base contractuelle.

En d’autres termes, le Sud possède des droits de propriété pleins et
entiers sur la diversité biologique qu’il abrite, et peut dès lors formuler des
politiques pour en assurer la gestion interne sans aucune ingérence
extérieure. Le Sud doit toutefois être aussi indemnisé d’une bonne partie de la
biodiversité qu’il fournit : « [les pays du Nord fournissent] des ressources
financières nouvelles et additionnelles pour permettre aux [pays du Sud] de
faire face à la totalité des surcoûts convenus que leur impose la mise en œuvre
des mesures par lesquelles ils s’acquittent des obligations découlant de la
présente Convention » (art. 20, CDB, 1992).

Le sens du terme « surcoûts » est plus précisément défini dans the cadre
du FEM comme désignant :

[les coûts des] mesures additionnelles prises à l’échelle nationale au-delà
de celles nécessaires pour assurer le développement national [niveau de
référence], ce qui impose aux pays des coûts additionnels [ou
« surcoûts »] au-delà de ceux strictement nécessaires pour atteindre leurs
propres objectifs de développement, mais génère néanmoins des
bénéfices additionnels dont le monde entier peut tirer parti. (GEF/C.7/
Inf.5 : par. 2 & GEF/C.2/6 par. 2)

Ces dispositions des accords établissant la CDB et le FEM prévoient une
répartition très particulière de l’excédent net généré par la coopération
internationale en matière de biodiversité. Elles font obligation aux États
abritant la biodiversité de supporter les coûts nécessaires pour en assurer la
fourniture dans l’intérêt de la planète et exigent que le Nord partage avec le
Sud les bénéfices tirés de ces biens publics en lui versant les montants requis
pour l’indemniser des coûts de sa participation.

Toutefois, la CDB n’est jusqu’à présent pas parvenue à atteindre les
objectifs visés en matière de répartition. Dans la mesure où la plupart des
arguments précédemment mentionnés mettent en lumière les défaillances
des gouvernements nationaux, la question est dès lors de savoir pourquoi les
accords internationaux n’incitent pas les gouvernements des pays riches en
biodiversité à corriger ces distorsions. Une explication tient aux modes de
répartition spécifiquement prévus par les dispositions de la Convention. Gatti
et al. (2004) ont montré que du fait des dispositions relatives aux surcoûts, ces
pays pourraient n’être guère incités à investir dans la conservation de la
biodiversité si seules les augmentations marginales des bénéfices mondiaux
sont indemnisées.

L’exemple de la CDB montre que les institutions qui régissent la création
de l’excédent (dans un souci d’efficience) et son partage (dans un souci de
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répartition) peuvent être interdépendantes, surtout en l’absence de toute
autorité supérieure susceptible de prendre des initiatives de conservation,
d’en suivre les progrès et d’en faire respecter les objectifs. Nous reviendrons
sur ces aspects dans la partie II.

Notes

1. On trouvera dans Russell et Vaughan (1982) une étude sur la relation entre le
revenu et la demande de pêche de loisir.

2. Un troisième cas caractérisé par des bénéfices croissant avec chaque unité
supplémentaire de biodiversité n’est pas examiné ici.

3. Dont 85 % abritent des populations en leur sein (Amend et Amend, 1995).

4. Dans le domaine plus particulier des ressources génétiques, un nouvel instrument
international, le Traité international sur les ressources phytogénétiques pour
l’alimentation et l’agriculture, est entré en vigueur. Or son impact futur n’est pas
clair étant donné que i) certains grands pays (tels que les États-Unis, la Chine et le
Brésil) ne l’ont pas signé ou ne l’ont pas ratifié et que ii) certains mécanismes
essentiels de ce traité (tels que les mécanismes de financement) n’ont pas été
définis. 
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