Rapport a I'attention
du college des experts
scientifiques

Collectif des Naturalistes en lutte

Avertissement

Le présent travail n’a pas pu étre totalement mis au point en raison de la date tardive
a laquelle nous avons eu connaissance du calendrier de la commission et de la
possibilité qui nous était ouverte de la rencontrer. Nous estimons toutefois que notre
travail de recherche bibliographique, notre réflexion, notre examen des dossiers et nos
vérifications réalisées directement sur le terrain nous permettent d’attirer I'attention du
college des experts sur des éléments qui remettent en cause la méthode des études
menees, les résultats obtenus et les mesures compensatoires prévues.

Nous notons que nous avons observé beaucoup d'autres erreurs, anomalies et oublis
sur de nombreux autres aspects du dossier ne relevant pas des compétences du college
des experts mais que nous tenons a sa disposition.

Notre travail comprend deux parties distinctes. La premiere concerne les problemes
de méthode soulevés par les mesures compensatoires et se fonde, principalement,
sur une analyse de la bibliographie, analyse que I'on peut s’étonner de ne pas trouver
dans le dossier présenté a I'enquéte compte tenu des « innovations » proposees. La
Sseconde porte sur le détail du dossier présenté au titre de la loi sur 'eau ainsi que les
aspects lies a la legalité des mesures.

[(...) l'introduction étant la méme que celle du collectif des « décompenseurs », nous
ne la reproduisons pas ici].

Les limites des mesures compensatoires

1 - Limites techniques

Maron et al. (2012) fournissent une syn-
thése et discutent trois principales « réa-
lités techniques » limitant l'intérét des
mesures compensatoires et la réalisation
des objectifs fixés.

1.1La mesurabilité des valeurs a com-
penser et leur définition

Les mesures compensatoires se basent
sur la notion d’échange et d’équivalence.
Leur réalisation impose I'attribution de
valeurs a un écosysteme. Cela dépend
d’abord des fonctions écosystémiques
concernées par les mesures compensa-
toires. Elles constituent des choix subjectifs
de fonctions cibles et de services écolo-
giques estimés suivant certains critéres
spécifiques issus d'études écologiques
(voir Robertson, 2006), le tout ayant une
pertinence potentiellement variable au
cours du temps (ici, plusieurs décennies).
Le développement d’estimateurs plus
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exhaustifs intégrant de multiples valeurs
écosystémiques pourrait réduire ce pro-
bléeme, mais cette approche est fortement
susceptible de masquer des pertes ou des
gains sur certains parametres de I'esti-
mateur utilisé (donc s’éloigner, finalement,
d’'une restauration fidéle malgré des para-
metres indiquant un succes), ou bien, plus
simplement de ne pas intégrer certains élé-
ments fondamentaux de I'écosysteme
considéré (cf. Maron et al. 2012). De fagon
plus générale, nous rappellerons que le
principe méme des mesures compensa-
toires s'appuie sur une conception réduc-
tionniste des écosystémes et ne prend pas
en compte la notion d'interactions pourtant
fondamentale en écologie. En d'autres
termes, il s'agit des limites méme de I'acti-
vité scientifique a résumer toute la com-
plexité d’'un écosysteme, ses multiples
mécanismes et services a quelques para-
metres (coefficients, présence/absence
d’espece(s), etc.) afin de pouvoir les insé-
rer dans un systeme d’'échange. Un
« service » rendu est souvent attribué a
un « compartiment » du systeme (par ex.
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une espece végétale), mais évaluer ce
compartiment ne suffit pas ; il faut déter-
miner dans quelle mesure ce comparti-
ment est dépendant (en interaction) avec
les autres composantes du systeme (par
ex. une communauté de pollinisateurs),
eux-mémes en interaction avec d’autres
compartiments... Seule une description
fine de ces interactions permettrait de pré-
tendre évaluer (puis reconstituer) effica-
cement un « service écosystémique ».

Nous reviendrons dans le corps du dos-
sier sur les coefficients de « transaction »
non validés scientifiquement et imposés
par le porteur de projet qui méritent un exa-
men détaillé. La méthode prétendument
« innovante » de calcul des mesures com-
pensatoires masque par son apparente
complexité une absence totale de base
scientifique sérieuse. L'équivalence éco-
logique nécessaire a I'échange « com-
pensatoire » est formalisée par des
« Unités de Compensation » qui visent a
rendre « commensurables » (c’est-a-dire
comparables sur une méme unité de
valeur) des fonctions hydrologiques de
type source et des fonctions écologiques
de type épuration, mais aussi des habitats
d’'importance majeure pour des couleuvres
et ceux essentiels aux chauves-souris. Ces
unités permettent donc de rendre fongibles
les fonctions identifiées et de les échan-
ger aux dépens du maintien des fonctions
initialement présentes. L'ambition de no
net loss ne peut étre assurée par une telle
approche. En pratique, on remplace des
fonctions rares et irremplacables en téte
de bassin versant par des fonctions plus
ordinaires et faciles a produire par I'ingé-
nierie écologique plus en aval et dans des
zones agricoles déja plus artificialisées.

Les méthodes d’évaluation des écosys-
témes, visant a la standardisation, condui-
sent également a « marginaliser » certains
types d’écosystemes tels que les agroé-

cosystemes — qui offrent pourtant des ser-
vices directs, notamment en terme de pro-
duction de nourriture — et a leur donner un
moindre poids relativement aux écosys-
temes « sauvages » (cf. point 2.2).

En résumé, I'écosysteme percu par les
acteurs du développement volontaires
dans ce systeme d’échange (entreprises,
bureaux d'études...) et leur logique n’est
autre qu'un sous-ensemble réduit des réa-
lités biologiques estimables par I'écologie
scientifique (« la nature que le capital peut
voir », cf. Robertson, 2006), qui sont elles-
mémes limitées. Il s’agit la d'une des
limites infranchissables a la réalisation de
I'objectif « pas de perte nette » en termes
de restauration d’'un écosysteme. Maron
et al. (2012) proposent qu'« idéalement,
les multiples aspects de la valeur a com-
penser doivent étre mesurés et suivis afin
de fournir une évaluation plus compléte de
I'efficacité de la compensation ». Que sont
ces « multiples aspects » ? Combien
d’aspects ou de parameétres seraient suf-
fisants ? Quel colt pour une estimation
précise des écosystemes perturbés ? Il est
vraisemblable que I'évaluation précise et
rigoureuse d'un écosystéeme a compenser
ne ferait qu’augmenter la probabilité de
révéler, par la suite, 'imprécision, I'échec
potentiel et sans doute l'incapacité tech-
nique de la compensation a venir (cf.
Quétier et Lavorel, 2011 ; Robertson,
2004 ; Walker et al., 2009). Inversement,
une évaluation grossiére d’'un écosysteme
est doublement avantageuse pour les res-
ponsables : il combine I'économie de
moyens engagés dans I'évaluation préli-
minaire et minimise les efforts a fournir
pour une compensation « équivalente »,
contraignant d’autant plus, a I'avenir, la
réalisation d’une contre-expertise détail-
Iée de I'équivalence réalisée que celle-ci
s’appuiera sur une estimation initiale
grossiere.
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Nous verrons d’ailleurs dans la seconde
partie de ce travail que les études menées
pour évaluer la biodiversité de la zone
contribuent aussi a la grossiereté de I'éva-
luation. Toutefois, en nous limitant aux
seules dimensions « loi sur 'eau » du dos-
sier, nous ne pourrons montrer a quel point
le procédé est systématique : chenilles du
damier de la succise, espéce protégée au
titre de 'annexe Il de la Directive Habitats,
recherchées hors période favorable ;
inventaire de chiropteres « a dire de loca-
taire », pour ne citer que deux exemples
qui donnent une idée du reste. On mesure
ici comme en beaucoup d’autres points le
probleme du compartimentage du dossier :
aucun des organismes sollicités pour don-
ner un avis ou prendre une décision
(CNPN, commission agricole, college des
experts, etc.) ne peut mesurer la cohé-
rence de I'ensemble et les erreurs, insuf-
fisances et omissions sont minimisées
dans la mesure ou il est difficile d'imagi-
ner qu'elles affectent tous les volets du
dossier. Il ne reste bien souvent aux plus
critiques qu’'a se plaindre de la vision beau-
coup trop partielle qui leur est donnée
comme I'a fait la Commission permanente
du CNPN.

En résumé, une quantification réduction-
niste et « économiciste » des écosystemes
posséde le double « avantage » d'étre peu
colteuse relativement a la complexité
effective d’'un écosystéeme (notion d’inter-
actions, notamment) et de fournir des cri-
teres obscurs structurant la réalisation (et
le contrdle) de I'équivalence (cf. point 3.2).

1.2Les incertitudes dans les consé-
quences des actions de compensation
deviennent d’autant plus importantes que
ces dernieres prétendent reconstituer
avec précision la structure et la composi-
tion d'un site de référence (par ex. une
communauté d’insectes, un réseau de
mares...). La pertinence du choix d'une
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action de compensation repose donc sur
la confiance en la capacité technique des
responsables a reconstituer la valeur de
biodiversité détruite (Maron et al. 2012).

Nous verrons dans la seconde partie que
de nombreux éléments associés aux
zones humides de la ZAD ne peuvent pas
étre reconstitués. Certains ne sont appa-
remment pas liés a la zone humide dans
le dossier alors qu’elle joue un réle
essentiel : les chiroptéres trouvent dans
le bocage actuel un habitat trés complexe
et varié pour I'ensemble de leur cycle bio-
logique mais, méme si I'on envisage de
compenser une partie des arbres creux qui
constituent une partie des dites, il est
impossible de déménager ces especes
dans le lieu choisi par le pétitionnaire,
comme il est tout aussi impossible de com-
penser la zone ou c'est la composante
agriculture sur zone humide qui constitue
la base des ressources alimentaires pour
de nombreuses especes. D’autres élé-
ments ne peuvent pas étre reconstitués,
comme nous le verrons, pour des raisons
d'échelle : les compensations prévues pour
les batraciens servent arbitrairement de
matrice pour d'autres especes dont les exi-
gences ne sont pas du tout les mémes.

Pour solution, Maron et al. (2012) propo-
sent d’augmenter I'effort de recherche en
écologie de la restauration, ce qui conduit
a utiliser des projets de compensations
comme opportunité pour effectuer des
expérimentations. L’utilisation expéri-
mentale simultanée de plusieurs options
de restauration ferait, selon ces mémes
auteurs, peser un moindre risque sur le
succes global de I'entreprise de compen-
sation. Il faut cependant noter qu’utiliser
simultanément plusieurs approches avec
des chances de succes estimées de fagon
variable (certaines dans un cadre claire-
ment expérimental, donc au stade d’hypo-
thése) ne fait que compliquer et obscur-
cir encore plus la procédure d'estimation
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du bénéfice attendu de la mesure com-
pensatoire. On peut se demander, dans
ce cas, ce que devient I'objectif de « pas
de perte nette » puisqu’un échec éventuel
(total ou partiel) pourra plus confortable-
ment étre attribbué a une (des) expé-
riences(s) non concluante(s) qu'a un
mangue d’investissement ou un projet mal
planifié ou négligemment controlé. La com-
patibilité réelle entre la pratique de com-
pensation et son expérimentation reste a
démontrer. Ce point rejoint également des
guestions d'éthique scientifique concernant
des expérimentations menées a I'échelle
d'un écosysteme (par ex. Dudycha et
Geedey, 2004). De fagon générale, des
expériences passées de reconstitutions
d’ecosystémes indiquent que 'obtention
de compensation équivalentes est tres
longue a atteindre et peut se compter en
centaines plutét qu’en dizaines d’années
(Burgin, 2008 ; Woodcock et al., 2011). Le
plus simple serait alors de reconnaitre clai-
rement que la restauration d’'un écosys-
teme a l'identique reléve bien du « mythe »
(Hilderbrand et al., 2005), et que cela
implique de privilégier fortement les
phases d’évitement ou de réduction de la
séquence ERC Eviter/Réduire/Compenser
(cf. point 3.1).

1.3Le délai entre la perte immédiate
d’un écosysteme et le gain hypothé-
tique dans le futur peut conduire a une
diminution importante des ressources
écologiques durant cet intervalle, exa-
cerbant d'autant plus, par exemple, les
pertes de diversité génétique (cf. point
2.1.a). En écologie, le temps est une com-
posante non interchangeable (Walker et
al., 2009). Maron et al. (2012) rappellent
la solution des banques de crédits de bio-
diversité. Cependant cette option se
heurte, plus qu'une compensation directe,
aux problemes de mesurabilité et d’'éta-
blissement des équivalences, devenant
d’autant plus critiques lorsque les com-
pensations sont effectués ex situ, ce qui
est couramment le cas dans un systeme
de banque de compensation (Barnaud et
Caoic, 2011). Il est donc trés vraisembla-
ble que cette solution ne fasse que
déplacer le probléme. A cela s’ajoute les
dérives probables liées au systeme de
banque et plus généralement a la mise en
marché des écosystemes (par ex.
McCauley, 2006, voir aussi point 3 ; Walker
et al., 2009). Le président de la
Commission permanente du CNPN n’a
pas manqué de souligner dans un cour-
rier adressé a I'ACIPA (Association
Citoyenne Intercommunale des Popu-
lations concernées par le projet d’Aéroport
de Notre-Dame-des-Landes) que les

« ragosses » (arbres des talus et des haies
dont la conduite favorise I'apparition de
cavités tres favorables a la biodiversité)
demandaient une cinquantaine d’années
pour retrouver leur fonctionnalité.

2 - Limites theoriques :
aspects cruciaux oublies

2.1Les niveaux de biodiversité : un
retour aux définitions. La Convention
pour la Diversité Biologique (CBD) définit
la diversité du vivant comme comprenant
« la diversité au sein des espéces et entre
especes ainsi que celle des ecosystemes »
(cbd.com). Au moins deux de ces trois
niveaux d’'intégration semblent négligés et
posent clairement les limites de I'objectif
prétendu « pas de perte nette ».

a. La diversité génétique (au sein des
especes et des populations) peut
aujourd’hui étre estimée en routine et de
facon fiable a l'aide de méthodes
s’appuyant sur les outils de la biologie
moléculaire. La diversité génétique carac-
térise une propriété fondamentale du vivant
qui s’exprime au niveau des populations :
sa capacité a évoluer, notamment en
réponse a des modifications futures de
I'environnement (sélection naturelle).
Réduction de l'aire de répartition, transferts
de populations, diminution des connecti-
vités engendreront nécessairement, via
des goulots d’étranglement et le proces-
sus de dérive génétique, des pertes irré-
versibles de diversité génétique et du
potentiel évolutif au sein des populations
concernées, augmentant sur le long
terme la probabilité d’extinction des popu-
lations. Pourtant, ces parameétres ne que
sont rarement, sinon jamais, pris en
compte avant la réalisation de mesures de
compensation. Il est donc pour le moins
délicat de prétendre a 'objectif « pas de
perte nette » de biodiversité sans avoir,
au préalable, entrepris d’évaluer 'une de
ses composantes les plus fondamentales.

b. La diversité des écosystemes qui se
définissent comme « une communauté
biotique et son environnement abiotique
fonctionnant comme un systeme » (Smith
et Smith, 2009). Faisant I'hypothese
d’'une ingénierie écologique pleinement
efficace et d'un taux de succés de 100 %
(hypothése lourde d'incertitudes), on peut
alors imaginer la possibilité de déplace-
ment ou de recréation « sans perte nette »
d’'une communauté biotique (la biocénose).
Pour autant, cela ne signifierait pas une
reconstitution de la biodiversité des éco-
systemes, puisqu’elle comprend égale-
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Extrait du « Rapport du college d’experts scientifiques
relatif a I’évaluation de la méthode de compensation
des incidences sur les zones humides »

(http://www.developpement-durable.gouv.fr/IMG/pdf/Rapport_college_experts.pdf)

Aprés analyse des principes de cette méthode et des résultats de son application a
Notre-Dame-des-Landes, le collége d’experts considere que cette méthode ne peut
pas étre validée en I'état, et émet les réserves suivantes :

Sur les principes de la méthode :

* la non adéquation de la méthode de compensation avec la disposition 8B-2 du SDAGE
du bassin Loire-Bretagne, et son excessive complexité, la rendant peu intelligible par
les citoyens ;

* 'absence de prise en compte adéquate du risque d’échec des mesures de com-
pensation proposees et de la durée nécessaire a la recréation ou a la restauration effec-
tive des fonctions impactées ;

« le choix et le calcul des coefficients de compensation non suffisamment justifiés ;

* l'incertitude sur les possibilites d’évaluer la mise en ceuvre effective des mesures de
compensation proposées.

Sur son application a Notre-Dame-des-Landes :
» une caractérisation initiale insuffisante de la biodiversité ;

» une analyse insuffisante du fonctionnement hydrologique quantitatif, avec une sur-
estimation de la fonction soutien d’'étiage et une sous-estimation de la fonction ralen-
tissement des crues ;

* une analyse non pertinente de la qualité des eaux ;

« une insuffisance d’engagement formel des maitres d’ouvrage quant a I'obligation de
résultat ;

» une absence de méthode explicite de suivi a long terme des mesures de compen-
sation ;

« une grande difficulté d’appréciation et de fortes incertitudes sur la faisabilité des mesures
de génie écologique proposeées.

Le college d’experts estime que ces réserves devraient étre levées pour que le pro-
jet puisse étre poursuivi.

Conformément a la mission qu'il a regue, il a également formulé, a 'usage des mai-
tres d'ouvrage, plusieurs suggestions en vue d’améliorer la méthode a utiliser pour assu-
rer une compensation équitable des zones humides détruites ou impactées par de tels
aménagements. De fagon plus générale, la compensation des zones humides en France
mériterait de faire I'objet d’une réflexion plus approfondie pilotée par le ministere chargé
de I'environnement.

Le présent rapport, adopté a 'unanimité des membres du college, a été remis & Monsieur
le Préfet de la région Pays de la Loire, Préfet de la Loire Atlantique, le 9 avril 2013.

ment (bien qu'implicitement) la notion de
diversité des biotopes : la composante
abiotique, non vivante, de I'environnement
incluant le sol, I'eau, I'air, le climat (Smith
et Smith, 2009), autant de parameétres phy-
sico-chimiques déterminés par les posi-
tions géographiques d'un lieu et son his-
toire. Considérer la notion de diversité des
écosystemes telle qu’elle est définie par
la CBD (et non la biodiversité comme
diversité du « vivant » au sens strict, soit
une notion de « bien mobilier », déplaca-
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ble), implique d’inclure la notion de biotope,
autrement dit, et littéralement, de lieu de
vie. Rappeler qu’'un écosysteme dans son
ensemble n’est pas seulement constitué
d’une communauté biotique, mais d’un bio-
tope, oblige donc a percevoir la biodiver-
sité telle que définie par la CBD comme
une quantité non échangeable, non mobi-
liere. Car si I'on peut réver de « recréer »
une communauté, il demeurera impossi-
ble de recréer un lieu (avec ses parame-
tres géographiques, puis physico-chi-



miques) au sein de I'espace fini d'une pla-
néte. Comment évaluer et traduire sous
forme de coefficients justement une com-
posante irremplagable au sens strict ?
Encore une fois, considérer les niveaux de
biodiversité pour ce qu'ils sont, et dans leur
ensemble, montre que I'objectif prétendu
« pas de perte nette » est théoriguement
inatteignable.

2.2Une dimension négligée : I’humain
et sa place dans les écosystemes

Il semble que la place de I'activité humaine
dans les écosystemes soit une variable
négligée, voire absente, de I'évaluation des
équivalences écologiques. Par exemple,
une synthese récente sur les méthodes
d’évaluation d’équivalences écologiques
en vue de mesures compensatoires
(Quétier et Lavorel, 2011) [co-signée par
un auteur désormais directeur d’études
chez Biotope (Quétier, 2012)] ne men-
tionne pas la notion de service direct rendu
par I'agriculture (nourritures, fibres...) ni
méme explicitement de service indirect
(potentiels effets positifs de I'agriculture sur
la biodiversité). Une étude plus récente,
notamment co-signée par des membres
de plusieurs bureaux d'études (Royaume-
Uni, Afrique du Sud) est dans la méme
veine a ce sujet (Pilgrim et al., 2013). Il
semble que cela illustre une tendance a
négliger la variable « service agricole »
dans le cadre des mesures compensa-
toires et, plus généralement, une tendance
a marginaliser les agroécosystemes dans
les politiques écologiques (Carriere et al.,
2013). Cette tendance est pour le moins
déplorable dans la mesure ou de nom-
breux auteurs soutiennent que, visant un
objectif de protection de la biodiversité,
I'importance des systémes couplés
humain-nature doit étre désormais plei-
nement reconnue (voir par ex. Folke et al.,
2011 ; Mace et al., 2012). Dans ce
contexte, les agroécosystémes non inten-
sifs combinent une diversité élevée
d’espéces natives et allochtones, main-
tiennent une hétérogénéité paysagere et
une résilience élevée des écosystemes,
et constituent a ce titre une composante
essentielle du maintien de la biodiversité
(Carriere et al., 2013 ; Scherr et McNeely,
2008). En marginalisant la place centrale
de l'agriculture et des agroécosystemes
dans le maintien de la biodiversité, mais
également en visant parfois a modifier les
relations des agriculteurs locaux a leur
environnement (comme une simple varia-
ble d’ajustement), les mesures compen-
satoires s'inscrivent clairement dans un
paradigme scientifique en voie d'étre
dépassé.

Sous cet aspect, on mesure a quel point
les mesures compensatoires prévues
pour recréer des zones humides aprés la
destruction de celles de la ZAD sur des
exploitations existant ailleurs reléve du plus
grand mépris pour les agriculteurs instru-
mentalisés par avance. Pour le moins, on
pourrait demander que, comme c'est le cas
pour les porteurs de programmes LIFE de
I'Union européenne, le pétitionnaire soit
contraint de produire des contrats en
bonne et due forme prenant effet a
I'acceptation du dossier et a son finance-
ment pour la durée totale prévue pour
I'action (ce qui est, dans le cas présent,
contraire aux lois en vigueur en matiere
de baux ruraux).

Par ailleurs, d’autres auteurs mentionnent
la nécessité de prendre en compte dans
la séquence ERC le taux de destruction
en cours des (agro)écosystemes consi-
dérés pour leur évaluation (Brownlie et al.,
2013). Ceci est particulierement applica-
ble dans le cas des terres agricoles, mais
ne semble pas, non plus, étre pris en
compte dans les évaluations et prises de
décision dans la séquence ERC.

3 - Limites socio-politiques

3.1De la « science » au mythe, du
mythe a la prise de décision

Robertson (2006) rappelle que I'échan-
geable des services écosystémiques
(base des mesures compensatoires)
dépend de la bonne articulation du champ
de la science écologique avec celui de
I’économie. C'est dans ce cadre que s'est
généralisée une « fausse promesse »
(Hilderbrand et al., 2005) selon laquelle il
est possible de reconstituer a I'identique
un ecosysteme et sa biodiversité (cf. les
points ci-dessus qui indiquent le contraire).
Selon plusieurs spécialistes, cette pensée
reléve du « mythe de la copie carbone »
(Hilderbrand et al., 2005 ; Hobbs et al.,
2011). Ce type de fausse promesse ou de
mythe, qui possede un fort pouvoir séduc-
teur au niveau des instances décision-
nelles, a influencé une partie de la poli-
tigue états-unienne en matiere de
restauration (Hilderbrand et al., 2005) et
n'est sans doute pas dénué d'effets
lorsqu’on parle de compensation en
France. D'autres auteurs encouragent a
sortir de ce mythe et a reconnaitre les dif-
férents services écosystémiques qui vont
étre détruits et qui ne pourront étre com-
pensés du fait des limitations techniques
a la recréation d’'un écosysteme (Brownlie
etal., 2013). Notre-Dame-des-Landes est,
en ce domaine, un Vvéritable cas d’école
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tant I'association de pratiques agricoles
pérennes, une biodiversité forte, des
fonctions écologiques remarquables a
proximité d’'un grand pdle urbain est une
configuration unique. Certains services des
écosystémes représentent en effet des
composantes de la « durabilit¢ » non
échangeables, donc non compensables :
ils deviennent par conséquent « non négo-
ciables » (Brownlie et al., 2013 ; Ehrlich
etal., 2012). Ce cas de figure devrait enga-
ger a privilegier trés sérieusement les deux
premiéres étapes de la séquence ERC
(Eviter ou Réduire) et donc déterminer
'option Eviter (Brownlie et al., 2013).
Malheureusement, c’'est la tendance
contraire, mettant I'accent sur le « C », qui
semble se développer aux dépens des
autres alternatives dans différents pays
(Bonnet et al., 2012).

Dans ce contexte on ne peut que s’asso-
cier a un écologue directeur d’études du
bureau d’études Biotope qui écrit « La
compensation ne doit pas étre un droit a
détruire » (Quétier, 2012). Derriere les
mots, revient la question de la méthodo-
logie employée pour la mesurabilité et I'éta-
blissement des équivalences (point 1.1, ci-
dessus) ou simplement de l'absence
d’équivalence possible. La méme question
se pose pour définir le domaine du « non
négociable » (Brownlie et al., 2013). Le
choix des méthodes permettant d’'établir
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des équivalences et, plus critique encore,
le soin apporté a déterminer les services
qui ne seront pas compensables, peuvent
relever d’'un processus intellectuel subjectif
potentiellement influencé par les individus
ou institutions prenant part a I'activité éco-
nomique (Robertson, 2006), et donc sus-
ceptible de conduire préférentiellement a
la case « Compenser ».

Il est alors indispensable de ne pas négli-
ger le risque de conflit d'intéréts auquel
sont exposés les bureaux d’'études char-
gés par les maitres d'ceuvre des évalua-
tions et des (éventuelles) compensations.
La « valeur » de leur travail d’évaluation
écologique est indéniablement écono-
mique, et sera d'autant plus élevée que
leurs conclusions (1) seront favorables a
I'avis des élus et aux intéréts des maitres
d’'ceuvre afin d’encourager I'attribution de
nouvelles évaluations a I'avenir (« fidéli-
sation ») et (2) qu’elles feront pencher la
balance vers le « C » en ouvrant la un
« marché » de compensation auquel elles
seront susceptibles de prendre part (« créa-
tion » du besoin). A ces deux points s'ajoute
l'intérét d’une évaluation a minima, dimi-
nuant sur le court terme ses codts de réa-
lisation, et sur le long terme les responsa-
bilités pesant sur la procédure de
compensation et sa précision (cf. supra).
Plutot qu'affecter « en aval » un comité
d’experts visant a contréler la bonne mise



en ceuvre des mesures compensatoires, il
est donc beaucoup plus important
d’affecter dées le début de la séquence
ERC une expertise externe et indépen-
dante de I'Etat, des collectivités locales
et des maitres d’ceuvre. Ceci aurait pour
effet bénéfique, entre autres, de soustraire
au moins en partie la prise de décision a
linfluence des mythes et des conflits
d'intéréts. Dans le cas de Notre-Dame-des-
Landes, on a ainsi attendu la fin du pro-
cessus (phase C) pour interroger les
experts sur des segments du dossier et en
faisant peser sur eux l'urgence des pro-
cédures, voire en commengant avant
méme qu’ils se soient prononcés au
sujet des destructions et des aména-
gements.

3.2Lecons de la théorie des décisions
publiques

Dans un article de référence, Walker et al.
(2009) analysent, sous I'angle de la théo-
rie politique et des décisions publiques, les
conséquences du commerce de la biodi-
versité au sein duquel s’inscrivent les
mesures compensatoires. Ces dernieres,
méme hors d'un systéme de banque de
biodiversité, s'inscrivent pleinement dans
leur analyse puisqu’elles se basent sur des
modalités d’échange. lls notent d’abord les
contraintes imposées par le fait que plu-

sieurs éléments de la biodiversité sont non
interchangeables (point 2.1) et mention-
nent les difficultés a estimer la biodiver-
sité de fagon compléte et précise afin de
lui donner une valeur d'échange
(point 1.1). C'est ce dernier point qui, selon
eux, détermine la mauvaise qualité de
I’équivalence écologique fixée. Cela
contraint ainsi la mise en place d’un mar-
ché a méme de fournir une protection
réelle de la biodiversité. Walker et al.
(2009) analysent ensuite les intéréts et les
positions de pouvoir des différents acteurs
prenant part au marché de la biodiversité :

(1) Les « traders » (par ex. maitres
d’ceuvre et bureaux d'études) ont des inté-
réts (financiers et autres) a la mise en
place d'un commerce de biodiversité
(voir aussi Burgin, 2008 ; MacDonald,
2010). lls ne bénéficient pas (au
contraire...) d'évaluations indépendantes
efficaces et de fortes restrictions dans les
échanges. lls ont tout intérét a sous-esti-
mer les impacts environnementaux des
projets et a surestimer les valeurs com-
pensatoires fournies.

(2) Les instances de protection de la bio-
diversité (Associations, ONG...) n’'ont
habituellement pas d’intéréts particuliers
dans le commerce de la biodiversité (plu-
tét au contraire...). lls bénéficient d’esti-
mations de biodiversité exhaustives et pré-

19

McMarco



cises, de restriction des échanges et de
mécanismes d’expertise indépendants et
pertinents.

(3) Les responsables de la réglementation
(élus, fonctionnaires...) représentent l'inté-
rét public, et, face aux traders, portent toute
la responsabilité de la rigueur de la régle-
mentation et de sa mise en ceuvre, ainsi
gue de la qualité des évaluations. Ils répon-
dent aussi a leurs intéréts personnels, ten-
dent a optimiser les codts de I'activité et
des décisions politiques. Ceci les conduit
généralement a favoriser les intéréts du
développement (cf. références citées
dans Walker et al., 2009). Selon Walker
et al., leurs intéréts convergent avec ceux
des traders : des équivalences de biodi-
versité simples et faciles a évaluer, des
restrictions sur les échanges faibles et
ambigles et des évaluations extérieures
limitées.

Les intéréts des développeurs et des ins-
tances décisionnelles tendent donc & coin-
cider les uns avec les autres, mais a diver-
ger des intéréts de la protection de la
biodiversité. Walker et al. (2009) démon-
trent ainsi une asymeétrie dans les rapports
de force entre les intéréts du développe-
ment et ceux de la protection de la biodi-
versité. Cette différence des rapports de
forces transférée sur un marché de bio-
diversité ne peut étre qu'au détriment des
intéréts de la biodiversité. Elle se double
également d’'une asymétrie d’information
entre les intéréts de la protection de la bio-
diversité et ceux des deux autres acteurs ;
les intéréts de la biodiversité ayant a eux
seuls peu de moyens d’estimer la qualité
des échanges proposés. La mise en place
d'un marché de la biodiversité déplace
aussi le terrain de prise de décision au
niveau du « cas par cas », I'éloignant du
cadre national dont I'importance se trouve
ainsi réduite. Dans ce contexte fortement
asymétrique, I'expression des intéréts de la
protection de la biodiversité devient alors
encore plus affaiblie par cette fragmentation
du terrain décisionnel (Walker et al., 2009).

Walker et al. (2009) notent que, dans un
tel contexte, la politique de « pas de perte
nette » ne peut étre autre que « symbo-
lique ». Cette analyse est d’ailleurs sou-
tenue empiriquement par des échecs de
reconstitution d’écosystémes déja enre-
gistrés (par ex. Australie : Burgin, 2008).
Les contraintes évoquées précédem-
ment, tant scientifiques que politiques,
empéchent la mise en place de mesures
d’équivalence pertinentes, de controle des
échanges efficaces et d'évaluations atten-
tives. Dans I'affaire, les scientifiques four-
nissent, de facon tacite ou active, matiere
a perpétuer lillusion. Les auteurs pour-
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suivent : « De telles promesses de
mesures symboliques [le “pas de perte
nette”] promettent beaucoup mais garan-
tissent peu, et permettent a la minorité
motivée [le développement] de tirer la plu-
part des bénéfices issus de ces mesures,
laissant la majorité moins organisée non
informée, ou bercée dans un certain
“calme politique”. (...) En accrochant le slo-
gan “pas de perte nette” au marchandage
de la biodiversité, les politiciens peuvent
apparaitre comme engagés tout en conti-
nuant de servir I'intérét du développement,
tout en ignorant, ou peut-étre méme en
exacerbant, la perte de biodiversité ». Et
les auteurs de conclure : « Toutes les pré-
dictions théoriques indiquent que des
pertes de biodiversité supplémentaires
seront associées au développement de
tout programme d’échange de biodiversité,
tandis que la ligne affichée de “pas de
perte nette” désamorcera les possibles
oppositions et dynamiques de change-
ment. »

Dessins : http://mcmarco2008.blogspot.fr/
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