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Chapitre I

Chapitre I

Quels leviers bioéconomiques pour
assurer la fourniture du service de
pollinisation?

Ce chapitre introductif, en français, constitue une synthèse des travaux menés lors de ce
doctorat. Il est composé d’une introduction générale, d’un cadrage théorique et méthodologique,
d’une synthèse discutée des résultats de la thèse, ainsi qu’une discussion générale. Les quatre
chapitres qui suivent, en anglais, sont les articles qui ont été rédigés lors de la thèse et qui
ont pour vocation à être publiés dans des revues à comité de lecture. Leur lecture permettra
de compléter les éléments développés dans ce chapitre introductif.
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1. INTRODUCTION GÉNÉRALE Faure J.

1 Introduction générale

1.1 Agroécosystèmes et services écosystémiques - synergies et an-
tagonismes

Le premier objectif croisé émis par l’Intergovernmental Science Policy Plateform on Biodiver-
sity and Ecosystem Services (IPBES) en 2019 est de nourrir l’humanité tout en améliorant
la conservation et l’utilisation durable de la nature. En effet, la sécurité alimentaire ainsi
que l’accès à une nourriture saine et variée sont des enjeux contemporains majeurs pour
l’agriculture (Tilman et al. , 2011; Willett et al. , 2019). D’autres enjeux relatifs à la produc-
tion viennent s’ajouter, comme l’essor des biocarburants (Goldemberg et al. , 2014). Dans le
même temps, le système agricole dominant impacte la nature, pourtant la "terre nourricière"
de notre humanité. Ainsi, les préoccupations sur le futur de l’agriculture se font de plus en
plus importantes. Dans cette section, je développe les enjeux pour l’agriculture vis-à-vis de
la biodiversité et des services écosystémiques.

1.1.1 Déclin de la biodiversité et services écosystémiques

Alors que les premières conclusions du sixième rapport d’évaluation du Groupe d’experts
Intergouvernemental sur l’Évolution du Climat (GIEC, 2021) attirent l’attention médiatique1,
la sixième crise d’extinction des espèces fait moins parler d’elle. Par exemple, une récente
analyse des actualités de deux journaux américains et quatre agences de presse internationales
a montré que 1.39% des actualités traitaient du changement climatique, contre 0.007% pour le
déclin des pollinisateurs (Althaus et al. , 2021). Pourtant, les activités humaines impactent
gravement la biodiversité (définition Encadré 2; Venter et al. 2016). En 2019, le journal
Nature titrait: Les humains conduisent un million d’espèces à l’extinction (Tollefson, 2019).
En effet, on observe, depuis cinq siècles maintenant, une augmentation du taux d’extinction
chez tous les groupes taxonomiques pour lesquels une estimation robuste peut être réalisée
(Figure I.1; IPBES, 2019). Bien au delà, la dégradation de la quasi-totalité des écosystèmes
terrestres, d’eau douce et marins laisse envisager un déclin global de la biodiversité: sur les 27
indicateurs de santé des écosystèmes naturels évalués par l’IPBES (2019), seuls cinq n’ont pas
diminué par rapport à l’ère pré-industrielle. Ceci impacte nécessairement l’environnement
dans lequel nos sociétés évoluent. La réduction des impacts des activités humaines sur la
biodiversité est donc en enjeu actuel et majeur.

La science écologique est une discipline qui permet de comprendre les liens entre biodiver-
sité et fonctionnement des écosystèmes. Elle part du postulat selon lequel la biodiversité est
le moteur des propriétés de écosystèmes, posant ainsi des questions sur l’importance fonction-
nelle de la biodiversité (Schulze & Mooney, 2012). La principale conclusion de la recherche sur
la biodiversité menée au cours des dernières décennies est qu’une faible diversité est générale-
ment associée à une baisse du niveau moyen de nombreuses fonctions de l’écosystème et à une
augmentation du coefficient de variation du niveau des fonctions (Hooper et al. , 2005; Allan
et al. , 2013). En d’autres termes, l’érosion de la biodiversité réduit de façon substantielle

1La sortie du rapport complet est prévue pour 2022, voir https://www.ipcc.ch/assessment-report/ar6/.
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Chapitre I 1. INTRODUCTION GÉNÉRALE

Figure I.1: Taux d’extinction par siècle depuis 1500 pour les classes de vertébrés. Source:
IPBES (2019).

les fonctions écosystémiques (définition Encadré 2; Cardinale et al. 2012). Pourtant, ces
dernières jouent un rôle essentiel dans la persistance des écosystèmes et dans les flux internes
de matière et d’énergie. Elles forment donc la capacité des écosystèmes à fournir des services
écosystémiques (définition Encadré 2; de Groot et al. 2002). En fait, tous les services sont
rattachés à des fonctions (bien que le contraire ne soit pas vrai2). Il existe donc un lien
fort entre fonction et service écosystémique: ainsi, les services écosystémiques sont également
impactés par la perte en biodiversité, ce qui renforce la nécessité de la réduire (Isbell et al. ,
2017). Le concept de service écosystémique permet alors de transcrire les dommages causés
sur les écosystèmes, en dommages liés au bien-être humain (Braat, 2013).

2Par exemple, la fonction de refuge pour certaines espèces peut ne pas avoir de demande identifiée(de
Groot et al. , 2002).
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1. INTRODUCTION GÉNÉRALE Faure J.

Encadré I.2 - Quelques définitions

Les deux premières définitions sont issues de l’article de Cardinale et al. (2012).

Biodiversité La variété de la vie, y compris la variation entre les gènes, les espèces
et les traits fonctionnels. Elle est souvent mesurée grâce à trois indicateurs : la richesse
est une mesure du nombre de formes de vie uniques ; l’uniformité est une mesure de
l’équitabilité entre les formes de vie ; et l’hétérogénéité est la dissemblance entre les
formes de vie.

Fonctions écosystémiques Les processus écologiques qui contrôlent les flux d’énergie,
de nutriments et de matière organique dans un environnement, et qui proviennent de la
biodiversité. Les exemples incluent : la production primaire, qui est le processus par
lequel les plantes utilisent la lumière du soleil pour convertir la matière inorganique en
nouveaux tissus biologiques ; le cycle des nutriments, qui est le processus par lequel les
nutriments biologiquement essentiels sont capturés, libérés puis recapturés ; et la décom-
position, qui est le processus par lequel les déchets organiques, tels que les plantes et les
animaux morts, sont décomposés et recyclés.

Services écosystémiques L’ensemble des bénéfices qui sont retirés des écosys-
tèmes par les sociétés. Ils contribuent directement ou indirectement au bien-être humain
(Costanza et al. , 2017).

Le concept selon lequel la nature nous procure des bénéfices, et participe à notre bien-
être en nous livrant des services est peut-être aussi vieux que l’humanité elle-même. Cepen-
dant, le concept contemporain de "service écosystémique" est né par la plume de Ehrlich &
Ehrlich (1981), puis a été systématisé en 1983 par Ehrlich & Mooney (1983). Il implique
l’encadrement utilitaire des fonctions des écosystèmes jugées bénéfiques pour la société, afin
d’accroître l’intérêt du public pour la conservation de la biodiversité (Braat & de Groot,
2012). Dans les années 90, le concept a été intégré dans la littérature académique (Costanza
& Daly, 1992) et l’estimation de leur valeur économique a été réalisée (Costanza et al. , 1997).
Par la suite, le Millennium Ecosystem Assessment (2005) a contribué à populariser la notion
jusque dans les sphères politiques. Depuis, la littérature académique sur le sujet s’est étoffée
de manière exponentielle, grâce notamment à la création du journal Ecosystem Services en
2012 (Wang et al. , 2021). En 2017, plus de 17000 papiers sur les services écosystémiques
avaient été publiés (Costanza et al. , 2017). Bien que la notion ait toujours subi des cri-
tiques, ces dernières se sont intensifiées ces dernières années au point d’être remise en cause
par certains (voir Encadré 3).
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Encadré I.3 - Les services écosystémiques, un concept "dépassé"?

Le concept de service écosystémique a gagné en popularité dans les cercles académiques
et politiques au cours des années 2000 (Costanza et al. , 2017). Il est devenu incontourn-
able dans les recherches et discours qui traitent de la biodiversité. Cependant, le concept
a toujours essuyé certaines critiques et attisé des controverses (Schröter et al. , 2014;
Froger et al. , 2016). D’abord, sur la difficulté de rendre le concept opérationnel (i.e.
comment définir les services, les cartographier ou les mesurer?; Nahlik et al. (2012)).
Leur incapacité à représenter la complexité des écosystèmes (qu’il n’est pas possible de
segmenter en une série de services distincts (Norgaard, 2010)) ainsi que celle des socio-
écosystèmes (dont la représentation duale "humain-nature" qu’ils engendrent n’est pas
adaptée à la réalité). De plus, la notion peut promouvoir l’exploitation de la nature
(Raymond et al. , 2013) de part la vision anthropocentrique qui leur est inféodée (Jax
et al. , 2013). De plus, ces controverses sont alimentées par les critiques sur la valorisation
économique des services. Spash (2013) les a regroupées en trois catégories. Celles qui
portent sur l’évaluation économique d’un point de vue technique, celles sur l’utilité de
l’évaluation monétaire pour la prise de décision et celles sur la nécessité de considérer
les enjeux d’équité sociale et de valeur en soi, qui échappent à l’évaluation monétaire.
Selon certains, cette valorisation impliquerait assurément une marchandisation de la bio-
diversité (i.e. un processus d’appropriation puis de commercialisation; Gómez-Baggethun
et al. (2010)).

Toutes ces critiques ont pris de l’ampleur au cours de la décennie 2010 et ont amené
à remettre en cause la notion de service écosystémique. Le dernier rapport de la Plate-
forme intergouvernementale scientifique et politique sur la biodiversité et les services
écosystémiques (IPBES, 2019) en est l’aboutissement, puisque le terme de service écosys-
témique y est remplacé par le terme de "contributions de la nature aux sociétés". Ces
dernières sont définies comme toutes les contributions, à la fois positives et négatives,
de la nature vivante (diversité des organismes, écosystèmes et processus écologiques et
évolutifs associés) à la qualité de vie des sociétés (Díaz et al. , 2015). Leurs défenseurs
plaident que cette approche reconnaît le rôle central et omniprésent que la culture joue,
en définissant tous les liens entre les sociétés et la nature Díaz et al. (2018). Par ailleurs,
elle met en valeur, souligne et rend opérationnel le rôle des connaissances indigènes et
locales dans la compréhension de la contribution de la nature.

Ce mouvement visant à éluder le concept de service écosystémique a provoqué une
levée de boucliers dans le monde académique (Strassburg, 2018; Braat, 2018). Certains
chercheurs ont mentionné que ce changement de paradigme n’était qu’une question de
vocabulaire et que cela pouvait desservir la communauté de la conservation de la biodi-
versité (Braat, 2018; Pires et al. , 2020). En fait, bien avant la notion de contribution
de la nature, nombre d’auteurs avaient déjà répondu aux différentes critiques concernant
les services écosystémiques (voir Schröter et al. 2014 pour une revue complète). Notam-
ment, sur le fait que le concept de service inclut des arguments éthiques et des valeurs
intrinsèques de la nature (Krebs, 1999). Le concept peut être utilisé pour reconnecter la
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1. INTRODUCTION GÉNÉRALE Faure J.

société et la nature puisque les services reflètent notre dépendance à notre support de
vie (Folke et al. , 2011). Enfin, l’évaluation monétaire de services fournit des arguments
supplémentaires pour la prise de décision, et ne remplace pas les autres arguments non-
monétaires (e.g. éthiques et écologiques ; de Groot et al. (2012)). De plus, il existe
des alternatives à l’évaluation économique telle que l’évaluation biophysique (Polishchuk
& Rauschmayer, 2012): "la valorisation n’est donc pas une question" selon R. Costanza
(Costanza et al. , 2017). Pour résumer, les deux notions soulignent l’importance des
contributions de la nature à la vie humaine et au bien-être (de Groot et al. , 2018), et
la notion de service écosystémique est similaire à celle des contributions de la nature
comme souligné par Leon C. Braat (Braat, 2018). Finalement, dans cette thèse, j’ai
choisi d’utiliser la notion de service écosystémique pour trois raisons.

Premièrement, le système d’étude est l’agroécosystème des pays développés, qui pos-
sède des caractéristiques particulières. C’est un écosystème créé par l’humain pour pro-
duire un service spécifique (i.e. production agricole). Par définition, son essence est
l’exploitation de la nature et son service principal est déjà marchandisé. Les services
culturels ainsi que le savoir local et indigène jouent donc un rôle mineur dans agroé-
cosystèmes des pays développés. Ceci implique que l’utilisation du concept de service
écosystémique est adapté aux agroécosystèmes intensifs, car ils ne rentrent pas dans le
cadre des critiques précédemment établies (Zabala et al. , 2021). Deuxièmement, comme
affirmé récemment par un sondage auprès de chercheurs d’Amérique du Sud (Pires et al.
, 2020), le concept de service écosystémique est adapté à la recherche quantitative et
a été largement développé dans ce sens. Or, les méthodes que j’ai développé dans ce
doctorat sont exclusivement quantitatives. Troisièmement, le concept est mieux adapté
à la recherche en économie, puisque celle-ci est basée sur la satisfaction de la demande
et est donc anthropocentrique par nature (Pires et al. , 2020).

Les services écosystémiques jouent un rôle essentiel dans les activités humaines. Selon
l’IPBES, des tendances négatives persistantes sur les services écosystémiques pourraient com-
promettre 80% des objectifs de développement durable visés (IPBES, 2019). Ils ont été
classifiés en quatre catégories par le Millennium Ecosystem Assessment (2005): les services
d’approvisionnement (e.g. la production agricole), de régulation (e.g. la pollinisation) et cul-
turels (e.g. le côté récréatif des écosystèmes), soutenus par une quatrième catégorie dite "de
support" (e.g. le cycle de l’azote). Les trois premiers représentent les bénéfices directs. Ils
proviennent de la combinaison entre des capitaux naturel et artificiel (humain, manufacturé
ou social; Costanza et al. 2017). D’un point de vue économique, la valeur totale des services
en 2011 a été estimée entre 125 000 et 145 000 milliards de dollars par an, ce qui représentait
148% du PIB mondial (Costanza et al. , 2014). Au delà de la seule valeur marchande, ce chiffre
inclut aussi des bénéfices non-marchands (par exemple l’esthétique paysagère). En France,
les écosystèmes supportent directement de nombreuses activités économiques (par exemple
agriculture, élevage, filière bois, pêche, tourisme, etc.). Selon le rapport de l’Évaluation
française des écosystèmes et des services écosystémiques (EFESE, 2020), les activités qui
ont pu être recensées représentent un chiffre d’affaire de plus de 80 milliards d’euros et des
centaines de milliers d’emplois. Réduire notre impact sur la biodiversité constitue donc un
enjeu écologique mais aussi économique majeur. La première de ces activités en France est
l’agriculture (élevage exclu), avec un chiffre d’affaire de 45.9 milliards d’euros et 744 000
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Chapitre I 1. INTRODUCTION GÉNÉRALE

emplois directs (EFESE, 2020).

1.1.2 Agroécosystèmes, production et environnement

Les territoires agricoles représentent une grande part des terres émergées: 36.9% en 2018
à l’échelle mondiale et plus de 52% en France métropolitaine3 dont 62% de terres arables
(EFESE, 2020). Ainsi, l’agriculture et les agriculteurs gèrent une grande partie des écosys-
tèmes terrestres, que l’on appellera agroécosystèmes. Ils sont créés par l’humain afin de
fournir un service de provision (le plus souvent alimentaire): ils sont donc anthropisés, ar-
tificiels (i.e. produits de l’activité humaine) et ont pour but de nourrir la population mon-
diale. En 2013, ils permettaient de produire 2 884 kcal.jour−1 en moyenne par personne
(Ramankutty et al. , 2018). D’un point de vue fonctionnel, ils sont constitués par le sys-
tème "sol-plante" de la parcelle agricole, incluant les animaux et les éléments semi-naturels
présents (haies, arbres isolés, bords de parcelle, etc.). Le service de d’approvisionnement
peut être modifié par les agriculteurs à l’aide de pratiques culturales (e.g. non-labour, irriga-
tion) ou d’intrants artificiels (e.g. pesticides, fertilisants) qui affectent le fonctionnement de
l’écosystème (Mach et al. , 2015). Cela a permis d’augmenter la production de façon spectac-
ulaire: par exemple le rendement de blé en Grande-Bretagne a été multiplié par quatre entre
1930 et les années 2000 (Alston et al. , 2010). Cependant, l’augmentation des rendements
a aujourd’hui diminué, voire s’est arrêtée (Ramankutty et al. , 2018). Cela pourrait être dû
à plusieurs facteurs: d’abord que les terres les plus fertiles sont déjà utilisées ce qui signifie
que l’extension agricole mène à des rendements de moins en moins élevés (Cassman, 1999):
c’est l’idée de la rente ricardienne qui était déjà développée par D. Ricardo en 1817 (Ricardo,
1817). De plus, certains facteurs comme le changement climatique, la baisse de fertilité des
sols, la salinisation, les cultivars approchant leur potentiel maximum, l’augmentation de la
résistance des agents pathogènes, le manque d’eau et les politiques supportant une approche
moins intensive de l’agriculture pourraient être la cause de la stagnation des rendements (Ray
et al. , 2012). Par exemple, le changement climatique pourrait avoir réduit les rendements de
maïs de 5.5% entre 1980 et 2008 (Lobell et al. , 2011). De plus, ces mêmes facteurs pourraient
être néfastes à la stabilité des rendements et augmenter les risques (Iizumi & Ramankutty,
2016). Dans le contexte d’une demande globale alimentaire croissante, c’est un défi pour
l’agriculture de maintenir une offre suffisante (Tilman et al. , 2011).

Les agroécosystèmes fournissent également un bouquet d’autres services qui peuvent être
considérés comme des "produits joints" (Fisher et al. , 2009), tels que l’esthétique du paysage.
En effet, les interactions complexes entre la structure et les processus de l’écosystème font
qu’il existe des relations entre les différents services écosystémiques dans les agroécosystèmes
(Bennett et al. , 2009). Lorsque ces relations existent, elles peuvent être de deux types.
Soit l’augmentation de l’un augmente l’autre: on parle de synergie; soit l’augmentation de
l’un diminue l’autre: on parle d’antagonisme. Ces interactions peuvent être soit directes
(e.g. le contrôle biologique et la production agricole), soit indirectes à travers des vecteurs
communs (e.g. les fertilisants augmentent la production mais diminuent la qualité de l’eau;
Bennett et al. 2009). Ainsi, les pratiques agricoles n’impactent jamais qu’un seul service.
L’entièreté des services agroécosystémiques sont donc coproduits à la fois par l’écosystème

3Source: https://data.worldbank.org/indicator/AG.LND.AGRI.ZS?view=map&year=2018
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1. INTRODUCTION GÉNÉRALE Faure J.

naturel et par la main de l’homme à travers l’agriculture et ses pratiques (Fischer & East-
wood, 2016). On parle de multifonctionnalité de l’agriculture et des agroécosystèmes (OECD,
2001; Van Huylenbroeck et al. , 2007). Les services (hors approvisionnement) impactés par
l’agriculture sont nombreux: conservation des sols, stockage de carbone, maintien de la qual-
ité et d’un débit de l’eau, contrôle biologique, pollinisation, esthétique, récréation, héritage
culturel, maintien d’habitats pour la vie sauvage et maintien du cycle des nutriments (Swin-
ton et al. , 2007; Zhang et al. , 2007). Ils sont produits conjointement avec les denrées
alimentaires mais sont souvent consommés par les agents non-agriculteurs. Malgré leur im-
portance pour nos sociétés, la fourniture de ces services co-produits par l’agriculture diminue
(IPBES, 2019).

Du point de vue de l’économie, cela s’explique par le fait que la plupart de ces services
peuvent être classifiés comme biens publics: c’est-à-dire que leur consommation n’implique
pas de rivalité4, et qu’on ne peut exclure un agent de les consommer (Fisher et al. , 2009).
Ce sont principalement les services de régulation et culturels (Westhoek et al. , 2013). Dans
la théorie économique ces derniers sont soumis au problème du "passager clandestin" (Olson,
1935). Cela illustre l’idée que puisque tous les agents peuvent profiter du bien, personne
n’a intérêt à payer pour sa mise en place. Il peut donc jouir du bien sans avoir de sur-
coût. Ce comportement conduit à une sous-production des services écosystémiques dans les
territoires agricoles sans motivation financière extérieure pour les agriculteurs (Lant et al. ,
2008; Kemkes et al. , 2010).

L’écologie scientifique nous renseigne sur le fait que l’intensification agricole a conduit à
l’érosion de ces services (Tilman et al. , 2002; Foley et al. , 2011). En effet, l’agriculture
serait responsable de l’extinction de 62.2% des espèces présentes sur la liste rouge de l’Union
internationale pour la conservation de la nature (UICN), ce qui la place au second rang des
menaces de la biodiversité (Maxwell et al. , 2016). L’apport de fertilisants est maintenant la
première source d’azote réactif dans l’environnement (Lassaletta et al. , 2014) et l’utilisation
de pesticides est de plus en plus élevée avec en moyenne deux million de tonnes épandues
par an dans le monde (Sharma et al. , 2019). Cela augmente l’eutrophisation et les toxines
dans les eaux souterraines et de surface, réduisant ainsi la possibilité de pêche, les usages
récréatifs et la capacité des agroécosystèmes à purifier l’eau. Ces pollutions, mêlées à d’autres
pratiques intensives telles que le labour, impactent aussi la qualité des sols, la biodiversité
et modifient les cycles naturels de matière organique (Ramankutty et al. , 2018). De plus,
l’homogénéisation des paysages et la perte en habitats naturels et semi-naturels qu’a impliqué
l’intensification agricole ont changé la composition en espèces et réduit la biodiversité des
agroécosystèmes (Foley et al. , 2005). Cela a baissé la régulation naturelle des flux d’eau, la
qualité de l’air, la séquestration du carbone, la pollinisation, le contrôle biologique et aug-
menté l’érosion, les agents pathogènes et les maladies (Kremen & Miles, 2012; Ramankutty
et al. , 2018). Ainsi, l’augmentation du service d’approvisionnement se fait au détriment
de la quasi-totalité des autres services agroécosystémiques. Plus exactement, la plupart des
services sont impactés par des vecteurs communs comme les intrants artificiels ou la sim-
plification paysagère. Cependant, bien que ces derniers augmentent généralement le service
de provision agricole, ils peuvent diminuer la magnitude d’autres services (Bennett et al. ,
2009).

4La rivalité implique que si un agent consomme le service, cela réduit sa disponibilité pour les autres.
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1.1.3 Relation ambivalente entre agriculture et services écosystémiques

De manière inverse, un certain nombre de services écosystémiques confèrent des bénéfices à
l’agriculture en augmentant et en stabilisant la production (voir Zhang et al. 2007 pour une
revue complète). D’abord des services de support tels que la structure et la fertilité du sol, les
cycles des nutriments, la fourniture en eau et la diversité génétique (Power, 2010). Ensuite,
des services de régulation participent à la production agricole. C’est le cas de la rétention des
sols, la pollinisation, le contrôle biologique naturel, la fourniture d’abri et de nourriture pour
les auxiliaires de culture, la purification de l’eau et la régulation atmosphérique (Power, 2010).
Par ailleurs, certains "torts" ("dis-services" en anglais) sont causés par les écosystèmes. Ce
sont les cas des ravageurs de cultures et de la compétition pour l’eau ou la pollinisation avec
d’autres organismes (Zhang et al. , 2007; Dale & Polasky, 2007). Finalement, en recevant un
flux de services ou en supportant des torts, l’agriculture est dépendante des écosystèmes, se
traduisant par des bénéfices ou des coûts monétaires (Paul et al. , 2020).

Finalement, puisqu’il a été montré que l’agriculture façonne le territoire qui lui permet
d’assurer sa fonction principale d’approvisionnement, mais que dans le même temps elle érode
la biodiversité et la santé des écosystèmes, cela crée une boucle de rétroaction négative sur
sa propre activité économique (Zhang et al. , 2007; Power, 2010). Par exemple, l’utilisation
d’insecticides a participé au développement de résistances chez les insectes ravageurs (Sharma
et al. , 2019). De plus, ces mêmes insecticides participent à la disparition d’insectes tels que
les auxiliaires de culture, les pollinisateurs ou ceux du sol (Pisa et al. , 2021).

Ainsi, cette rétroaction est problématique, non seulement pour l’environnement lui même,
mais également pour la sécurité alimentaire et pour la pérennité du secteur (Godfray et al.
, 2010; Tilman et al. , 2011). En effet, la demande agricole va beaucoup évoluer dans le
futur à la fois en quantité (une augmentation entre 35% et 56% de la demande alimentaire
sur la période 2010-2050 est attendue; van Dijk et al. 2021) et en qualité (par exemple,
l’augmentation de la demande en oléagineux pourrait être de 90% sur la période 2007-2050,
contre 50% pour les céréales; (Alexandratos & Bruinsma, 2012)). Il est donc nécessaire pour
le monde agricole de trouver des solutions d’adaptation (Foley et al. , 2011). L’une des
menaces les plus importantes mais aussi l’une des plus emblématiques est celle du déclin
des insectes pollinisateurs, dont la principale cause est l’agriculture intensive (Potts et al. ,
2016). Pourtant, la part des cultures dépendantes de la pollinisation n’a fait qu’augmenter
et la tendance future est la même (Aizen & Harder, 2009).
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1.2 Importance de la pollinisation dans les agroécosystèmes

La pollinisation est l’un des quinze services écosystémiques identifiés comme "en déclin" par
le Millennium Ecosystem Assessment (2005). Parmi ces quinze, c’est l’un des plus connus et
des mieux perçus par le grand public (Hall & Martins, 2020) mais aussi par les agriculteurs
(Smith & Sullivan, 2014). C’est également l’un des services écosystémiques les plus référencés
dans la littérature académique, avec la parution en 2016 d’un rapport spécial de l’IPBES
sur la pollinisation (IPBES, 2016). En quelque sorte, la pollinisation fait prendre forme à
l’interdépendance entre les besoins humains et la conservation de la biodiversité. Dans cette
section, j’explique pourquoi la pollinisation entomophile occupe une place spéciale et centrale
dans les agroécosystèmes.

1.2.1 Pollinisation, un processus biologique et écologique 5

La pollinisation est un processus écosystémique fondamental pour la reproduction sexuée et
la persistance des plantes à fleurs (i.e. Angiospermae et Gymnospermae). Elle désigne la
fécondation et correspond au transport des grains de pollen produits par les organes mâles
de la plante (anthères) vers les organes femelles (stigmates; Figure I.2). Lorsque ce déplace-
ment est suivi d’une fécondation, cela aboutit généralement à la production de fruits et de
graines. La pollinisation est donc le principal mécanisme de reproduction sexuée des plantes
à fleurs. La pollinisation peut avoir lieu soit entre une anthère et un stigmate de la même
fleur (autogamie), soit entre différentes fleurs d’un même individu végétal (géitonogamie):
dans les deux cas on parle d’autopollinisation (Figure I.2). Elle peut également se faire entre
des anthères et des stigmates de différentes plantes de la même espèce (xénogamie): on parle
alors de pollinisation croisée (Figure I.2). Le vent, l’eau, certains oiseaux, certains petits
rongeurs mais surtout des insectes assurent la géitonogamie et la xénogamie en déplaçant
les grains de pollen. Comme de nombreuses plantes ne s’autopollinisent pas ou ne le font
que dans une certaine mesure pour assurer la production de graines, la plupart des plantes
à fleurs dépendent de vecteurs externes pour la pollinisation. En tant que précurseur de la
production de fruits et de graines, la pollinisation est cruciale pour la reproduction continue
et l’évolution des plantes à fleurs. On estime que plus de 300 000 espèces (87,5%) de plantes
à fleurs dans le monde sont pollinisées par des animaux (i.e. pollinisation biotique; Ollerton
et al. , 2011).

Christian Sprengel (1750−1816) est l’un des premiers à remarquer que les animaux qui
visitent les fleurs ne le font pas dans le but de polliniser, mais pour collecter ou consommer
des produits ou "récompenses". Ces dernières comprennent le nectar (consommé par les
insectes, les chauves-souris, les oiseaux et les mammifères non volants) en tant que source de
sucre ; le pollen (utilisé par la plupart des abeilles qui le collectent pour approvisionner leurs
cellules larvaires, et par les coléoptères, les mouches, les oiseaux et certaines chauves-souris
et mammifères non volants qui le mangent) pour les protéines, les vitamines, les acides gras
et les minéraux ; des huiles (recueillies par certaines abeilles pour l’approvisionnement de
leurs cellules larvaires), des parfums (recueillis uniquement par les abeilles euglossines mâles

5Les informations dans les deux premiers paragraphes de cette section sont basées sur le livre d’Abrol
(2012) ainsi que sur le rapport de l’IPBES (2016).
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Figure I.2: Systèmes de pollinisation nécessitant ou non des pollinisateurs pour une repro-
duction optimale des plantes (I) et (II). Source: IPBES (2016)

(Apidae) pour attirer ultérieurement les femelles réceptives) et des résines (recueillies par
diverses abeilles qui utilisent la résine pour la construction de leur nid). Lorsque les insectes,
notamment les abeilles, récoltent des ressources alimentaires, leur poils retiennent du pollen.
Ils butinent ensuite d’autres fleurs afin d’y récolter d’autres ressources et se frottent alors
contre leurs parties reproductrices.

La pollinisation biotique est réalisée en grande majorité par les insectes (Hymenoptera,
Lepidoptera, Diptera et Coleoptera): on parle de pollinisation entomophile. Dans la suite du
manuscrit le terme "pollinisation" sera utilisé pour décrire la pollinisation entomophile, sauf
contre-indication. Parmi eux, les Apoidea en assurent la majorité, c’est-à-dire pollinisent en-
viron 30 000 espèces végétales (Buchmann & Nabhan, 2012). Au sein des Apoidea, ce sont les
abeilles qui sont les pollinisateurs les plus abondants et les plus diversifiés (Michener, 2000),
en particulier les abeilles domestiques, les bourdons, les abeilles sans dard et les abeilles soli-
taires (Abrol, 2012). Les trois dernières sont regroupées sous le terme générique d’abeilles
sauvages. Les abeilles domestiques en Europe sont représentées surtout par l’espèce Apis
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mellifera ou abeille mellifère, domestiquée depuis les millénaires (Crane, 1999). La taille de
leur corps et la longueur de leur trompe leur permettent de butiner de nombreux types de
fleurs. Leur large gamme d’hôtes leur permet de polliniser de nombreux types de plantes.
Elles travaillent pendant de plus longues périodes et sont également moins affectées par les
conditions climatiques défavorables que les autres insectes pollinisateurs (Abrol, 2012). De
plus, leur importante abondance fait qu’elles sont tout particulièrement impliquées dans les
transferts de pollen à l’échelle mondiale (Garibaldi et al. , 2013; Hung et al. , 2018). Elles
sont souvent hébergées dans des ruches mises en place par des apiculteurs. Ces dernières
sont déplacées au cours de la saison afin de suivre les flux de nectar pour la production
de miel, ou la pollinisation (Crane, 1999). Les abeilles sauvages représentent quant à elles
environ 20 000 espèces (Michener, 2000). Elles sont également des agents pollinisateurs clé
dans les écosystèmes mondiaux et en particulier dans les agroécosystèmes (Garibaldi et al. ,
2013). En France, il y a environ 35 espèces de bourdons et 950 espèces d’abeilles solitaires
(Kuhlmann et al. , 2012). Individuellement elles sont souvent moins polyvalentes que les
abeilles domestiques de par leurs différentes morphologiques ou leurs capacités biophysiques
mais la diversité interspécifique compense ceci (Garibaldi et al. , 2011b) . Dans les agroé-
cosystèmes elles préfèrent souvent butiner dans les habitats semi-naturels car ils présentent
une plus grande diversité florale ainsi que des opportunités pour nicher (Steffan-Dewenter &
Tscharntke, 2001; Potts et al. , 2003; Rollin et al. , 2013).

1.2.2 Importance de la pollinisation

Importance écologique de la pollinisation Ollerton et al. (2011) ont estimé qu’environ
308 000 espèces d’Angiospermes étaient pollinisées par quelques 100 à 200 000 pollinisateurs.
La relation plante−pollinisateur est l’une des interactions mutualistes les plus importantes du
point de vue écologique: sans pollinisateurs, de nombreuses plantes (notamment sauvages)
ne pourraient pas produire de graines et se reproduire ; et sans plantes pour fournir du
pollen, du nectar et d’autres récompenses, de nombreuses populations animales déclineraient
(Kearns et al. , 1998). Par exemple, il a été montré que la disparition de certaines espèces de
pollinisateurs entraînait celle d’espèces végétales (Bond, 1995; Biesmeijer et al. , 2006). La
pollinisation peut être considérée au niveau d’une communauté écologique entière comme un
réseau d’interactions mutuellement bénéfiques entre deux niveaux trophiques. Ici, les plantes
sont des producteurs primaires et les pollinisateurs sont un sous-ensemble particulier de con-
sommateurs primaires qui se nourrissent de nectar et de pollen (Dicks et al. , 2002). Les
plantes vont de celles qui ne se reproduisent pas du tout à celles qui sont capables d’assurer
la reproduction sexuelle par des moyens autonomes à l’intérieur de la fleur (Richards, 1986).
Entre les deux se situent les plantes auto-incompatibles qui doivent utiliser un vecteur de leur
pollen parce qu’elles n’utilisent que le pollen provenant d’autres individus, les rendant ainsi
très dépendantes des pollinisateurs pour la reproduction sexuelle (Richards, 1986). De plus,
le degré de spécialisation en matière de pollinisation varie entre les espèces végétales, allant
des généralistes extrêmes qui interagissent avec des centaines d’espèces de pollinisateurs, aux
spécialistes extrêmes interagissent avec un seul pollinisateur mutualiste (Armbruster, 2017).
Bien que l’abeille domestique soit une super-généraliste, cela révèle l’importance de la diver-
sité spécifique des autres pollinisateurs (i.e. sauvages) dans le maintien des communautés
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végétales (Memmott et al. , 2004; Fontaine et al. , 2005).

Les bénéfices de ce mutualisme va bien au delà du seul maintien des pollinisateurs ou des
plantes pollinisées. En effet, la pollinisation biotique est un facteur clé dans la diversification
de certains grands groupes de plantes et d’animaux (Proctor et al. , 1996). De plus, les dif-
férents réseaux étant liés dans les écosystèmes, le mutualisme plante−pollinisateur participe
à leur maintien. Par exemple, l’abondance et la diversité des plantes à fleurs participe aussi
au maintien et à la stabilité des herbivores (Sauve et al. , 2016). Goulson (2019) dans un
récent essai pose clairement les choses: les insectes pollinisateurs font partie intégrante de
chaque réseau alimentaire terrestre, et donc leur maintien est vital pour la vie sur Terre.

Importance agronomique et économique de la pollinisation Puisque la pollini-
sation est un processus crucial pour la reproduction des plantes à fleurs, elle participe à la
fructification et à la germination des plantes à fleurs cultivées (Abrol, 2012). Plus précisé-
ment, le rendement de 75% des principales cultures dans le monde dépend partiellement ou
en totalité de la pollinisation (Klein et al. , 2007). Ce chiffre monte jusqu’à 85% concernant
l’Europe (?). Cela comprend la plupart des fruits, des graines et des noix ainsi que plusieurs
cultures à haute valeur ajoutée comme le café, le cacao, le tournesol et le colza (Gallai et al. ,
2009). En tonnage cela représente environ 5 à 8% de la production agricole mondiale (Aizen
& Harder, 2009). Par exemple, pas moins de 580 millions de tonnes de graines oléagineuses
produites annuellement peuvent être attribuées à la pollinisation (Woodcock et al. , 2019).
D’autres productions telles que le miel, les biocarburants ou encore les fibres peuvent être
attribuées à la pollinisation (Potts et al. , 2016). En l’absence de pollinisation animale, la
production agricole diminuerait de plus de 90% pour 12% des principales cultures mondiales.
En outre, 28% des cultures perdraient entre 40 et 90% de leur production, tandis que 45%
des cultures perdraient entre 1 et 40%. Cela révèle notre grande dépendance aux insectes
pollinisateurs, qui n’a cessée de croître puisque la surface en cultures pollinisées a augmentée
de 300% depuis 1961 (Aizen et al. , 2008).

Le niveau de dépendance, caractérisé par la part de rendement dû à la pollinisation, est
très variable selon les cultures (Klein et al. , 2007) : 9% pour le haricot (Ibarra-Perez et al. ,
1999), environ 30% pour le colza (Perrot et al. , 2018; Woodcock et al. , 2019) et 65% pour la
pomme (Garratt et al. , 2014). La pollinisation croisée donne souvent de meilleurs rendements
et qualité de graine (Abrol, 2012). L’abeille domestique est un pollinisateur polyvalent et
omniprésent dans le monde: elle visite plus de la moitié des cultures mondiales (Kleijn et al. ,
2015). Cependant, les pollinisateurs, et en particulier les abeilles sauvages, jouent également
un rôle déterminant dans l’augmentation des rendements (Garibaldi et al. , 2013). Certaines
études ont montré que l’abondance mais aussi la diversité des pollinisateurs augmentent les
rendements, confirmant l’importance des abeilles sauvages (Woodcock et al. , 2019). Par
exemple, plus le nombre d’espèces de pollinisateurs est grand, plus le rendement du colza
augmente (Perrot et al. , 2018). De plus, la diversité des abeilles diminue la variabilité des
rendements (Garibaldi et al. , 2011b). Cela assure les cultures contre le déclin fonctionnel
parce qu’un plus grand nombre d’espèces offre de meilleures garanties que certaines d’entre
elles maintiendront la production même si d’autres échouent (Yachi & Loreau, 1999). Ceci
est remarquable puisque sur les cinquante dernières années, les rendements des cultures
pollinisées ont augmenté à un taux plus faible, et sont devenus plus instables, que ceux
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des cultures non pollinisées (Garibaldi et al. , 2011a).

En affectant la production, la pollinisation affecte les marchés agricoles mondiaux (Gallai
et al. , 2009). Les cultures pollinisées présentent souvent des prix plus élevés que les celles
qui ne le sont pas (Potts et al. , 2016). Sur la base d’une estimation réalisée sur les prix
de 2009, la valeur de la pollinisation serait estimée entre 235 et 577 milliards de dollars
(Lautenbach et al. , 2012). En France, la valeur serait comprise entre 2.3 et 5.3 milliards
d’euros: c’est-à-dire 5.2% à 12% de la valeur totale des productions végétales destinées à
l’alimentation humaine française (CGDD, 2016). L’évaluation monétaire peut recouvrir les
bénéfices marchands mais aussi les bénéfices non-marchands de la pollinisation (Hanes et al.
, 2015). Ces derniers peuvent faire grimper considérablement les estimations: par exemple ils
ont été évalué à 450 millions d’euros en Grande-Bretagne (Breeze et al. , 2015). Ils peuvent
inclure une multitude de valeurs directes telles que le plaisir de voir les pollinisateurs ou de
savoir qu’ils existent, mais aussi indirectes telles que la présence de plantes et d’arbres à
fleurs (Hanley et al. , 2015). Ils peuvent aussi inclure les bénéfices de la valeur d’assurance
des pollinisateurs, qui stabilisent les rendements (Baumgärtner, 2007). Cette évaluation en
termes d’utilité est sujet à débats, notamment du fait qu’elle sous-estime largement la valeur
réelle (voire infinie) des pollinisateurs (IPBES, 2016). Elle est importante car elle permet
d’informer et de quantifier d’éventuelles décisions publiques ou privées (Hanley et al. , 2015).

Importance culturelle et nutritionnelle de la pollinisation Les pollinisateurs et
notamment les abeilles occupent une place particulière dans la culture. D’abord, le déclin
des abeilles est devenu l’un des symboles des dommages environnementaux d’origine an-
thropique (Burns et al. , 2021; Althaus et al. , 2021). Les fleurs et l’esthétique des paysages
augmenteraient la qualité de vie de certains (Junge et al. , 2015). Les pollinisateurs sont
également source d’inspiration pour l’art, la musique, la littérature, la religion, les traditions,
la technologie et l’éducation (voir le chapitre 5 de l’IPBES (2016) pour plus de détails).

Par ailleurs, de nombreuses cultures pollinisées fournissent des vitamines et des minéraux
(la vitamine A et C, le calcium, le fluo, l’acide folique, quelques antioxydants ainsi que le
lycopène) essentiels à la bonne santé de l’humain (Eilers et al. , 2011; Smith et al. , 2015).
La dépendance nutritionnelle vis-à-vis des pollinisateurs se recoupe géographiquement avec
l’incidence de la malnutrition de ces nutriments. Par exemple, les zones présentant une forte
carence en vitamine A sont celles où de nombreuses cultures sont pollinisées (Chaplin-Kramer
et al. , 2014). Si les pollinisateurs venaient à disparaître, cela entraînerait une augmentation
substantielle du taux mondial de maladies évitables, telles que les cardiopathies ischémiques,
ce qui pourrait se traduire par environ 1.4 million de décès supplémentaires par an et environ
29 millions d’années perdues de vie saine (Smith et al. , 2015).
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1.3 Gestion et déclin de la pollinisation

L’apiculture, le secteur utilisant les abeilles comme facteurs de production pour en tirer des
bénéfices, remonterait à la préhistoire (Crane, 1999). Mais l’expérience récente du Syndrome
d’effondrement des colonies d’abeilles6 a montré deux choses: d’abord que l’agriculture pou-
vait avoir un impact sur la gestion des abeilles, et que cet impact pouvait être négatif et
causer le déclin des pollinisateurs. Dans cette section, je développe comment l’humain peut
gérer les abeilles domestiques mais aussi sauvages, et que cette gestion peut s’avérer néfaste
dans certains cas.

1.3.1 Pollinisation, un service façonné par la main humaine

Le principal pollinisateur, notamment dans les agroécosystèmes agricoles, est l’abeille mel-
lifère Apis mellifera, dite "domestique" (Garibaldi et al. , 2013; Kleijn et al. , 2015). Elles sont
relativement abondantes et faciles à gérer. La plupart du temps les colonies, qui comportent
entre 10 000 et 40 000 individus, sont accueillies dans une ruche à cadre mobile mise en place
par un apiculteur (IPBES, 2016). L’apiculture utilisant les abeilles domestiques a débuté
avec l’invention de la ruche à cadre mobile à ouverture par le haut, conçue par Langstroth en
1851 (Crane, 1999). Cela a permis aux apiculteurs de récolter le miel sans détruire les rayons,
d’inspecter les maladies et de multiplier facilement les colonies. La production de miel est la
motivation principale des apiculteurs, et la pollinisation reste souvent une externalité7 posi-
tive (Meade, 1952), bien qu’il existe certains marchés de la pollinisation où cette externalité
a été internalisée (Rucker et al. , 2012). La recherche de meilleures zones de production de
miel (et de demande de pollinisation dans certains cas) ont poussé les apiculteurs à migrer
avec leurs ruches (Pettis et al. , 2014). La production de miel dépendant de la disponibilité
des fleurs dans la région immédiate, les apiculteurs ont rapidement appris qu’en déplaçant
les ruches vers des zones de meilleur butinage, ils pouvaient produire davantage de miel. Par
exemple, 1.5 million de ruches sont déplacées chaque hiver en Californie dans les zones de
production d’amendes (Sumner & Boriss, 2006). Actuellement, on compte plus de 80 millions
de ruches dans le monde et les chiffres suggèrent qu’il y en aura environ 100 millions en 2050
(Aizen & Harder, 2009; IPBES, 2016). En France, 1 218 455 ruches ont été répertoriées en
2019, et pas moins de 62 445 apiculteurs même si 92% en possèdent moins de 50 (Consulting,
2020).

Certaines études ont montré que les abeilles sauvages sont des pollinisateurs très im-
portants pour l’agriculture (Garibaldi et al. , 2013). Le service de pollinisation sauvage,
contrairement au domestique, n’est pas directement façonné par la main humaine (Garibaldi
et al. , 2014). Dans les agroécosystèmes, les populations d’abeilles sauvages trouvent refuge
et la plupart de leurs ressources dans les habitats semi-naturels (i.e. forêts, haies, prairies

6Le Syndrome d’effondrement des colonies d’abeilles est un phénomène de mortalité anormale et récurrente
des colonies d’abeilles domestiques (Suryanarayanan & Kleinman, 2011), notamment en France depuis 1998.
Il a été montré qu’il est causé par l’utilisation de néonicotinoïdes, un insecticide hautement toxique.

7Une externalité est la conséquence d’une action d’un agent économique sur un autre agent, qui n’est pas
inclue dans le marché et donc dans les prix. En d’autres termes, les bénéfices de la pollinisation ne sont pas
rétribués à l’apiculteur.
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permanentes), les prairies temporaires et les zones herbacées (Bretagnolle & Gaba, 2015).
Ainsi, la gestion et le maintien de ces habitats peu ou non productifs permet une gestion
indirecte des abeilles sauvages (Garibaldi et al. , 2014). De plus, les pratiques agricoles sur
parcelle sont également déterminantes pour l’abondance des pollinisateurs (sauvages comme
domestiques; Kovács-Hostyánszki et al. 2017). Par exemple, les agriculteurs peuvent encour-
ager les abeilles sauvages à nicher à proximité des cultures en leur fournissant un habitat de
nidification et des ressources alternatives de recherche de nourriture sur l’exploitation lorsque
la culture n’est pas en fleur (Carvell et al. , 2007).

1.3.2 Pollinisation, un service menacé par l’agriculture

Au même titre que la biodiversité terrestre et marine, la classe des insectes (Insecta) s’érode
rapidement (Goulson, 2019; Sánchez-Bayo & Wyckhuys, 2019). Par exemple, en seulement
27 ans, 75% de la biomasse d’insectes volants s’est éteinte dans les aires protégées en Europe
(Hallmann et al. , 2017). Cela n’est pas sans conséquence pour le service écosystémique
de pollinisation qui montre des déficits (la demande est supérieure à l’offre), voire décline
(Millenium Ecosystem Assessment, 2005; IPBES, 2016). C’est particulièrement le cas dans
les agroécosystèmes intensifs, caractérisés par l’omniprésence de l’agriculture conventionnelle
(Encadré 4). Le déclin des abeilles sauvages a été largement documenté ces dernières années
(Potts et al. , 2016). De manière certaine, 9% d’entre elles seraient menacées d’extinction en
Europe, sachant que beaucoup d’espèces n’ont pas pu être évaluées par manque de données
(Nieto et al. , 2017). Pour les abeilles domestiques, les colonies ont aussi décliné en Europe
centrale du fait d’un nombre moins élevé d’apiculteurs, mais aussi de facteurs de déclin
locaux qui ont augmenté le taux de mortalité (Potts et al. , 2010; Rhodes, 2018). Le déclin
des abeilles est causé quasi-exclusivement par des facteurs d’origine anthropique (Potts et al.
, 2010). L’IPBES (2016) a classé ces derniers en cinq types (dans l’ordre d’importance;
Sánchez-Bayo & Wyckhuys 2019): le changement d’usage des sols, les pesticides & les OGM,
les agents pathogènes, les espèces exotiques invasives et le changement climatique.
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Encadré I.4 - L’agriculture conventionnelle et les agroécosystèmes
intensifs

L’agriculture intensive a débuté pendant la deuxième moitié du 20e siècle. La révolu-
tion verte à partir des années soixante, dont la politique était de combiner l’utilisation de
céréales à haut potentiel de rendement et les intrants, a permis d’augmenter fortement
la production alimentaire (Pretty, 2008). Depuis, la production mondiale de nourriture
a augmentée de 150% (68% pour l’Europe de l’Ouest) a.

Cette stratégie est désignée aujourd’hui par le terme agriculture conventionnelle.
D’abord, elle nécessite de l’espace et a induit une large extension des terres agricoles
à l’échelle mondiale, impliquant une transformation d’espaces naturels ou semi-naturels
en terres productives (DeFries et al. , 2004). Ensuite, elle est caractérisée par de larges
parcelles, faisant suite en Europe à une réorganisation des territoires (appelée "remembre-
ment") afin d’optimiser l’exploitation des terres à grande échelle et simplifier le paysage
(Vitikainen, 2004). Ces parcelles sont souvent exploitées en monoculture, facilitant
l’itinéraire agricole (Clough et al. , 2020). Par ailleurs, la diversité des cultures à l’échelle
de l’exploitation est réduite (Khoury et al. , 2014). Enfin, l’agriculture conventionnelle
est caractérisée par une mécanisation lourde, de l’irrigation, ainsi qu’un apport d’intrants
chimiques (fertilisants, fongicides, herbicides et insecticides; Pretty 2008; Tilman et al.
2011).

En France et en Europe, l’agriculture conventionnelle domine les territoires (Bio,
2019). Les terres arables sont principalement composées de grandes cultures (i.e. blé
tendre, blé dur, orge, maïs, soja, protéagineux, colza, tournesol, pommes de terre et bet-
teraves industrielle) exploitées de manière intensiveb. En 2017, les surfaces en grandes
cultures dans l’Union Européenne représentaient plus de 2.8 millions d’hectares. Ces terri-
toires agricoles, souvent situées dans des grandes plaines fertiles, sont qualifiés d’"agroécosystèmes
intensifs". La demande en pollinisation de l’agriculture européenne a augmenté ces
dernières années, notamment du fait des biocarburants (Breeze et al. , 2014).

Malgré le fait que l’intensification de l’agriculture a permis de satisfaire la demande
agricole mondiale, cela s’est fait au détriment de la biodiversité et de la résilience des
écosystèmes (Tilman et al. , 2002). Les avantages de l’intensification agricole semblent
avoir atteint leurs limites puisque les rendements n’augmentent plus pour de nombreuses
cultures (Ray et al. , 2012) et que la réponse à l’utilisation de pesticides est en train de
saturer (Lechenet et al. , 2014; Gaba et al. , 2016).

ahttp://www.fao.org/faostat
bhttps://ec.europa.eu/eurostat
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Les deux premières causes, touchant à la fois les abeilles sauvages et domestiques, sont
étroitement liées à l’agriculture et notamment aux pratiques intensives dans les agroécosys-
tèmes (Sánchez-Bayo &Wyckhuys, 2019). Nous ne développons que celles-ci dans cette étude.
De plus, l’effet des OGM n’est pas abordé car leur utilisation est très limitée en France. Le
changement d’usage des sols a deux conséquences majeures pour les abeilles: la perte de sites
de nidification, ainsi que la réduction de la diversité des ressources florales (Bretagnolle &
Gaba, 2015; Potts et al. , 2016).

Manque de ressources florales et de sites de nidification

Des études ont montré que la destruction, la fragmentation et la dégradation des habi-
tats semi-naturels (i.e. forêts, haies, prairies permanentes), des prairies temporaires,
des jachères, des zones humides, des tourbières et des zones herbacées était la cause
majeure du déclin des abeilles (Winfree et al. , 2009; Potts et al. , 2010, 2016). Dans
les agroécosystèmes intensifs, les surfaces en habitats semi-naturels a diminué forte-
ment pendant le 20e siècle et jusqu’à aujourd’hui, notamment en Europe (Song et al. ,
2018). Cela a causé une modification et un déclin des ressources florales (pollen et nec-
tar; Scheper et al. , 2014; Baude et al. , 2016), impactant les communautés d’abeilles
sauvages, dont la diversité est corrélée à celle des plantes (Biesmeijer et al. , 2006;
Hopwood, 2008). Contrairement aux abeilles domestiques, les abeilles sauvages ne sont
pas nécessairement généralistes et certaines peuvent être très spécialisées (Rollin et al. ,
2013; Kleijn et al. , 2015). Elles sont donc plus sélectives dans leur choix de fleurs et bu-
tinent généralement une diversité limitée de plantes (Biesmeijer et al. , 2006). Ainsi, la
raréfaction de certaines ressources florales réduit la diversité et l’abondance des abeilles
sauvages. Les abeilles domestiques sont également impactées, puisque dans les agroé-
cosystèmes intensifs les habitats semi-naturels leur procurent des ressources pendant
l’intersaison (i.e. entre la floraison du colza et celle du tournesol) où les ressources
florales sont moins abondantes (Bretagnolle & Gaba, 2015). Par ailleurs, l’utilisation
d’herbicides pourrait également limiter les ressources florales pour les pollinisateurs
sauvages comme domestiques (Bretagnolle & Gaba, 2015). La disparition et la dégra-
dation des habitats semi-naturels a également réduit les sites de nidification pour les
abeilles sauvages, causant une réduction des populations et de la diversité des espèces
(IPBES, 2016, partie 2.2.1.1.1).

Insecticides

Il est maintenant avéré que l’utilisation d’insecticides impacte directement les abeilles
sauvages et domestiques (Winfree et al. , 2009; Woodcock et al. , 2017; Rhodes, 2018;
Pisa et al. , 2021). Plus précisément, la classe des néonicotinoïdes, qui sont des insec-
ticides systémiques neurotoxiques (i.e. ils pénètrent dans l’organisme végétal), ont les
impacts les plus documentés (van der Sluijs et al. , 2013). Depuis leur introduction
sur le marché au début des années 90, leur utilisation n’a cessé de croître jusqu’à la
décision récente de leur interdiction en Europe en 2013 (Tomizawa & Casida, 2011).
Ils ont prouvé une grande efficacité, à faible dose, contre les ravageurs. Cependant, ils
impactent également les abeilles à travers le pollen ou le nectar en causant directement
leur mort (dose létale à haute concentration), ou en les désorientant ou les affaiblissant
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pour retourner à la ruche ou au nid (dose sublétale à plus basse concentration; Henry
et al. 2012; van der Sluijs et al. 2013; Henry et al. 2015; Charreton et al. 2015).
En 2013, trois d’entre eux ont été bannis en Europe, cependant, ils peuvent persister
dans l’environnement aussi bien dans la flore sauvage (David et al. , 2016) que dans
les sols et les cultures (Wintermantel et al. , 2020). De plus, ils ont été récemment
réintroduits pour la betterave sucrière suite à une épidémie de Beet yellows virus, et
d’autres dérogations pourraient suivre (Le Monde, 2021). L’impact sur les abeilles des
autres classes d’insecticides est moins avérée, mais très probable (Bradberry et al. ,
2005; IPBES, 2016).

1.3.3 Antagonismes et synergies entre pollinisation et autres services

En occupant une place particulière dans l’agroécosystème, la pollinisation est en synergie
ou en antagonisme avec beaucoup d’autres services écosystémiques. Selon Bennett et al.
(2009), les relations entre services sont basées sur deux mécanismes: soit les deux services
ont un facteur d’influence commun (e.g. la pollinisation et la production sont toutes deux
influencées par le taux de pesticide), soit ils interagissent directement (e.g. la pollinisation
affecte positivement et directement l’approvisionnement). Nous nous concentrons sur ces
relations dans les agroécosystèmes intensifs, en particulier européens.

Service d’approvisionnement

D’abord, comme évoqué plus haut, les abeilles jouent un rôle crucial dans la production
agricole, notamment de colza et de tournesol (Perrot et al. , 2018, 2019). La production
de miel est une seconde synergie entre pollinisation et approvisionnement. En revanche,
il y a souvent un compromis entre l’utilisation de la terre pour les cultures, et pour
des lieux de niche et de butinage pour les pollinisateurs (voir par exemple ? sur les
bandes fleuries). Par ailleurs, il existe un compromis pour augmenter le rendement
entre l’utilisation des intrants artificiels et la pollinisation (Bretagnolle & Gaba, 2015).
Par exemple, l’agriculture biologique n’utilise pas d’insecticides de synthèse, ce qui est
bénéfique pour les pollinisateurs, mais a généralement des rendements agricoles plus
faibles (Ponisio et al. , 2015)

Autres services écosystémiques

La pollinisation est en synergie avec d’autres services de régulation, qui nécessitent
une faible intensité de l’agriculture. Par exemple, l’utilisation moins importante de
pesticides implique une qualité de l’eau augmentée. Par ailleurs, la présence d’habitats
semi-naturels bénéfique aux pollinisateurs, est également bénéfique pour le contrôle
biologique mais aussi la régulation de l’eau ou la conservation des sols (Wratten et al. ,
2012; Mitchell et al. , 2013). La pollinisation fournit des services de régulation car elle
régit la population de nombreuses espèces impliquées dans la biodiversité fonctionnelle:
elle a un impact sur toutes les espèces qui dépendent des adventices par exemple de
nombreux oiseaux (Marshall et al. , 2003). C’est la raison pour laquelle les abeilles
peuvent servir de bioindicateur pour la santé d’un écosystème (Abrol, 2012). De plus,
le service de pollinisation est en synergie avec le service culturel d’esthétique du paysage.
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La présence de fleurs et d’habitats semi-naturels augmentent à la fois la pollinisation
et la beauté du paysage (Wratten et al. , 2012).

Ainsi, en plus d’être un service écosystémique important, la pollinisation dans un agroé-
cosystème est essentielle pour un large éventail d’agents tels que les agriculteurs, les apicul-
teurs et le grand public (Bretagnolle & Gaba, 2015). Dans une perspective de durabilité de
l’agroécosystème, ces questions de synergie ou antagonisme sont cruciales pour une évaluation
à l’échelle du territoire et pas seulement locale.

1.4 Leviers pour assurer la fourniture de la pollinisation: un enjeu
économique multiple

Dans les sections précédentes, j’ai montré que l’agriculture doit répondre au double objectif de
protéger l’environnement tout en assurant un approvisionnement agricole, que la pollinisation
est un enjeu central pour cet objectif, mais que l’agriculture intensive impacte largement les
pollinisateurs. Dans ce contexte, la recherche de leviers (i.e. moyens d’action) permettant
d’assurer la pollinisation dans les agroécosystèmes intensifs est cruciale. Le 20 juillet 2021,
trois semaines après son lancement, s’est clôturée la consultation publique en faveur des
insectes pollinisateurs et de la pollinisation en France (?). Elle consistait à recueillir des avis
pour la mise en place d’un plan d’action 2021-2026, visant à enrayer le déclin des insectes
pollinisateurs. Ceci montre l’actualité du débat sur les leviers qui permettent d’améliorer la
fourniture du service de pollinisation. Dans cette section, je présente les leviers disponibles
pour augmenter la magnitude du service de pollinisation dans les agroécosystèmes, et les
enjeux d’ordre économique qu’ils impliquent.

1.4.1 Leviers techniques

L’apport de connaissances sur les leviers techniques pour répondre au déclin des pollinisateurs
a été foisonnante ces dernières années (IPBES, 2016). En 2020 par exemple, deux revues
de littérature très similaires sur les effets écologiques des bandes fleuries ont été publiées
(Albrecht et al. , 2020; Zamorano et al. , 2020). Les leviers techniques sont définis comme les
outils et les procédures que les agents utilisent pour gérer les pollinisateurs, ou des approches
de gestion des terres qui pourraient profiter aux pollinisateurs (IPBES, 2016). Dans les
agroécosystèmes, ces actions reviennent surtout aux agriculteurs, qui gèrent la majeure partie
du territoire, et aux apiculteurs (Bretagnolle & Gaba, 2015).

L’apiculture en France est un secteur très développé, avec un total de 1 218 455 ruches
en production en 2019 (Consulting, 2020). Au niveau géographique, les agriculteurs pro-
fessionnels se concentrent surtout dans les grandes plaines agricoles (Bova, 2012), révélant
l’importance de l’apiculture en tant que levier pour améliorer la pollinisation dans les agroé-
cosystèmes français. Les apiculteurs peuvent agir au niveau de leur ruches et de leurs pra-
tiques afin de réduire les pertes d’abeilles, améliorer leur efficacité ou leur reproduction, et
maintenir en bonne santé les colonies (pour une revue complète voir IPBES (2016), partie
6.4.4.1). Une prévention des maladies peut être réalisée par l’apiculteur, par exemple en
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augmentant la fréquence des migrations (Pettis et al. , 2014). Également, la détection, le
diagnostique rapide des pathogènes, ainsi qu’un traitement adapté, sont des éléments clé
pour améliorer la santé des abeilles et donc la pollinisation (Allen & Ball, 1996). Au niveau
génétique, sélectionner les lignées les plus performantes ou les plus résistantes (Büchler et al.
, 2010) et conserver une diversité génétique (Mattila & Seeley, 2007) permettrait de mieux
assurer la pollinisation. Éviter les zones ou les cultures à forte exposition de pesticides est
aussi pratiqué par les apiculteurs pour réduire la mortalité (Breeze et al. , 2019). Enfin et
surtout, les apiculteurs peuvent choisir d’augmenter le nombre de ruchers et de ruches. C’est
d’ailleurs la tendance que l’on retrouve à l’échelle mondiale (Aizen & Harder, 2009). En 2019
en France, environ 35% des apiculteurs ont fait ce choix (et plus de 50% en ont gardé le
même nombre; Agrex Consulting, 2020).

Par ailleurs, les agriculteurs peuvent prendre des mesures à la fois sur l’utilisation de
pesticides ainsi que sur leur gestion des terres, afin de favoriser les pollinisateurs8 (Garibaldi
et al. , 2014).

Lors de l’application d’insecticides (voir section 1.3.2 pour les effets), la dérive des pesti-
cides9 est un phénomène évitable, par exemple en modifiant le matériel (Felsot et al. , 2010)
ou en utilisant des produits à formulation spécifique (Hilz & Vermeer, 2013). Par ailleurs,
les "zones de non-traitement" sont une pratique efficace pour lutter contre cette dérive et
réduire l’impact sur les abeilles (de Snoo, 1999; Dicks et al. , 2010). Traiter au moment où
les abeilles ont le moins de chances de butiner (e.g. le soir ou hors période de floraison)
permet également de minimiser les pertes d’abeilles (Decourtye et al. , 2016). Les agricul-
teurs peuvent aussi réduire la toxicité des insecticides avec des labels tels que la "mention
abeille"10 (Garibaldi et al. , 2014). L’usage modéré d’herbicides est également bénéfique pour
les abeilles puisque cela permet de fournir plus de ressources florales (Bretagnolle & Gaba,
2015; Kovács-Hostyánszki et al. , 2017). Enfin, les agriculteurs peuvent réduire la quantité
de pesticides utilisée au niveau de leur exploitation, en faisant de la lutte intégrée ou par une
conversion en agriculture biologique (Morandin & Winston, 2005).

Les agriculteurs peuvent aussi prendre des mesures de gestion des terres pour apporter
des ressources florales ou des sites de nidification (Garibaldi et al. , 2014). D’abord, les
cultures à floraison massive telles que le colza ou le tournesol, en fournissant de grandes
quantités de pollen et nectar, bénéficient aux colonies d’abeilles (Kovács-Hostyánszki et al.
, 2017). Les cultures intermédiaires et les jachères fleuries sont également bénéfiques pour
les pollinisateurs, en leur fournissant un apport en ressource à des périodes où il y en a
peu sur le territoire (Kennedy et al. , 2013; Bretagnolle & Gaba, 2015). Par ailleurs, les
bandes fleuries (plantées en culture intercalaire, en bord ou en bordure de champ; Albrecht
et al. 2020; Zamorano et al. 2020) et les haies (Kremen et al. , 2019) offrent des sites de
nidification et des ressources florales aux pollinisateurs, augmentant ainsi leur abondance et
leur diversité. Augmenter et conserver les sites de nidification potentiels aux alentours des

8La liste des pratiques développée ici n’est pas exhaustive. Nous y avons retiré les pratiques dont l’efficacité
n’a pas été montrée avec évidence, ou non adaptées aux agroécosystèmes intensifs. Pour la liste exhaustive,
voir IPBES (2016) et Kovács-Hostyánszki et al. (2017).

9Phénomène qui accompagne l’application des pesticides et qui entraîne une perte de ces derniers dans
l’environnement sans atteindre les plantes initialement ciblées (Felsot et al. , 2010).

10https://www.legifrance.gouv.fr/loda/id/JORFTEXT000000799453/
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parcelles (e.g. les endroits boueux; Steffan-Dewenter Ingolf & Schiele Susanne, 2008), ainsi
que dans les parcelles en évitant le travail du sol par exemple (Kovács-Hostyánszki et al.
, 2017), permet de conserver les populations de pollinisateurs sauvages. Plus globalement,
retarder le semis ou les récoltes, et diversifier les cultures à l’échelle de l’exploitation est
positif pour la pollinisation (Kremen & Miles, 2012; Kennedy et al. , 2013; Ponisio et al. ,
2015; Kovács-Hostyánszki et al. , 2017).

1.4.2 Enjeux économiques autour de la mise en place de leviers techniques

La section précédente a permis de montrer qu’il existe de multiples leviers techniques pour
assurer la fourniture du service de pollinisation dans les agroécosystèmes. Leur mise en place
implique des enjeux pour la recherche en sciences économiques, à quatre niveaux.

Intégrer les agents économiques et leurs décisions Qu’ils soient écologiquement
efficaces ou non, on constate que ces leviers ne rencontrent que peu de succès chez les agents
gestionnaires (i.e. apiculteurs et agriculteurs). La problématique de l’adoption est de plus en
plus mise en débat dans le champ de l’écologie appliquée: par exemple, Kleijn et al. (2019)
traitent de la question du fossé entre connaissances écologiques d’une part, et adoption des
pratiques pro-environnementales par les agriculteurs d’autre part, dans une revue comptant
déjà presque 200 citations. Les auteurs se demandent pourquoi l’évidence scientifique ne
conduit pas à une adoption massive et immédiate de pratiques plus durables. Concernant
la pollinisation, la mise en place d’un levier technique demande un effort individuel qui est
souvent absent des études, ou bien cantonné à la discussion. En d’autres termes, il y a un
manque crucial de connaissances sur les motivations des agents à utiliser ces leviers (IPBES,
2016), aussi bien pour les agriculteurs (Kovács-Hostyánszki et al. , 2017) que les apiculteurs
(Breeze et al. , 2019). S’intéresser à l’adoption de ces leviers implique un changement de
perspective: du "quoi?" on passe au "comment?". En d’autres termes, cela implique de
considérer la décision des agents, et ce qui la motive (IPBES, 2016). C’est à dire d’adopter une
vision "microéconomique" des leviers techniques. La décision, préalable à toute adoption, est
un procédé complexe (Kollmuss & Agyeman, 2002; Altman, 2015), qui recoupe de nombreuses
théories, notamment en économie, en psychologie et en sociologie (Edwards-Jones, 2006).
Concernant les agriculteurs, la question de l’adoption a largement été traitée par l’économie
agricole traditionnelle.

Mieux connaître les caractéristiques économiques des leviers La théorie postule
que les agriculteurs (ou apiculteurs), en tant que producteurs, possèdent des motivations
économiques à réaliser une action, au moins en partie (Schwarze et al. , 2014; Piñeiro et al.
, 2020). Les agriculteurs sont souvent considérés comme des agents qui maximisent leur
fonction de profit, composée des coûts et des bénéfices associés à la production (Just &
Peterson, 2010; Debertin, 2012). Dans ce cadre, l’adoption d’un levier précédemment cité
dépend principalement de deux choses: ce qu’il coûte et ce qu’il rapporte. Or, actuellement,
leur niveau de productivité n’est pas forcément à la hauteur de ce que peuvent offrir les
pratiques conventionnelles, ou alors les bénéfices sont à plus long terme (Blaauw & Isaacs,
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2014; Pywell et al. , 2015; Ponisio et al. , 2015). De plus, bénéfices et coûts sont très
incertains, et ne sont connus ni des agriculteurs, ni des experts (IPBES, 2016; Kleijn et al. ,
2019). En effet, ils dépendent de beaucoup de facteurs locaux, et peu de recherches ont été
effectuées sur la viabilité économique de telles pratiques (IPBES, 2016; Kovács-Hostyánszki
et al. , 2017). Par exemple, dans une revue de 2016 portant sur les bandes-fleuries, 31 des 34
articles étudiés traitent de la pratique d’un point de vue strictement écologique, sans traiter
la variable agronomique (i.e. rendement) ou économique (i.e. profit; Uyttenbroeck et al.
2016). On note quand même un intérêt croissant pour des analyses économiques détaillées,
comme celle conduite par Delphia et al. (2019), qui inclut les coûts d’opportunité associés à
la mise en place de bandes fleuries.

Intégrer le comportement des agents Mais les motivations des agriculteurs ne sont
pas exclusivement pécuniaires, et de nombreux facteurs sociaux ou psychologiques affectent
leur décision (Dessart et al. , 2019). Par exemple, certains agriculteurs seraient influencés par
des préoccupations morales (Mzoughi, 2011) ou l’image qu’ils renvoient (Läpple & Kelley,
2013). Ce type de résultat a aussi été montré pour la pollinisation (Knapp et al. , 2021).
L’intérêt pour l’étude de ces motivations "non-économiques" (appelée économie comporte-
mentale), est récent mais pas moins important (Croson & Treich, 2014; Streletskaya et al.
, 2020). En effet, les facteurs psychologiques sont omniprésents dans les décisions (DellaVi-
gna, 2009), et causent un décalage entre ce que la théorie économique traditionnelle prévoit
et la réalité (Madrian, 2014; Dessart et al. , 2019). Concernant la pollinisation, bien que
les pratiques conventionnelles soient en contradiction avec la bonne santé des pollinisateurs,
plusieurs enquêtes ont montré que les agriculteurs avaient une bonne perception de la pollini-
sation, ainsi qu’une attitude positive envers les pollinisateurs (Hanes et al. , 2015; Breeze et al.
, 2019; Eeraerts et al. , 2020; Hevia et al. , 2021). Ce décalage entre perception et pratiques
renforce l’intérêt d’intégrer le comportement dans les réflexions économiques sur l’adoption
des leviers techniques.

Intégrer les rétroactions écosystème-économie Dans la théorie économique tradi-
tionnelle, la pollinisation est un phénomène qui a une place théorique majeure, car il permet
d’illustrer simplement l’externalité de marché (voir Encadré 5). Plus précisément, selon
l’échelle d’analyse, la pollinisation peut être vue soit comme une externalité soit comme un
bien public, qui sont tous deux des défaillances de marché et qui impliquent une inefficience
économique. Ceci justifie la mise en place de leviers techniques afin de restaurer le niveau
d’efficience de la pollinisation (Narjes & Lippert, 2019). La littérature économique tradi-
tionnelle sur la pollinisation a été foisonnante depuis le papier fondateur de Meade (1952).
Mais en général, ils n’ont pas en compte la complexité des phénomènes écologiques associés
(par exemple voir Rucker et al. 2012, mais voir aussi Narjes & Lippert 2019). Ce raccourci
peut créer un fossé entre les impacts estimés et réels, associés aux leviers techniques. Il y
a donc un besoin d’intégrer des connaissances écologiques dans les modèles économiques de
pollinisation.

Comme mis en avant dans le dernier rapport de l’IPBES (2016), l’un des enjeux majeurs
pour la recherche est d’adopter une approche intégrée et interdisciplinaire aux problèmes
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complexes (dite approche nexus ; Liu et al. 2018a), tel que celui de la pollinisation. Les
trajectoires qui répondent aux enjeux doivent être identifiées et évaluées à la lumière de
plusieurs disciplines (Liu et al. , 2015). Le rapport de l’IPBES (2016) consacré à la pollinisa-
tion, souligne que la recherche est souvent cloisonnée entre les disciplines scientifiques et qu’il
y a un besoin de recherche interdisciplinaire sur le sujet. Ce constat revient dans beaucoup
d’études, en particulier en écologie appliquée (par exemple Kovács-Hostyánszki et al. 2017;
Kleijn et al. 2019; ?). L’approche interdisciplinaire est indispensable, en particulier lorsque
la rétroaction entre le système économique et écologique est forte (Baumgärtner et al. , 2008),
ce qui est le cas avec la pollinisation.
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Encadré I.5 - Théorie économique et pollinisation

Pollinisation et externalités Une externalité est définie par le Millenium Ecosystem
Assessment (2005) comme la conséquence d’une action qui affecte quelqu’un d’autre que
l’agent qui entreprend cette action, et pour laquelle l’agent n’est ni compensé ni pénalisé
par les marchés. Cela implique que l’équilibre auquel le marché conduit n’est plus un op-
timum de Pareto, du fait de la différence entre coûts ou bénéfices des agents sur le marché
et de la société en général (Cornes & Sandler, 1996). Le service de pollinisation offert
par les abeilles domestiques implique plusieurs externalités (Johnson, 1973). D’abord,
il existe une double externalité positive entre agriculteurs et apiculteurs, théorisée par
Meade (1952). Les agriculteurs exploitent des cultures mellifères, ce qui bénéficie à la
production de miel, tandis que les apiculteurs implantent des ruches à proximité des
cultures, ce qui bénéficie à la production agricole. Par ailleurs, les dommages causés
par les pesticides sur les abeilles domestiques peuvent être considérés comme une exter-
nalité négative. Ces externalités peuvent être internalisées afin de restaurer l’efficience
économique, soit par l’action publique (e.g. taxe à la Pigou; Cornes & Sandler 1996),
soit par la création d’un marché de la pollinisation (Rucker et al. , 2012). En réalité, les
externalités positives permises par les abeilles sont bien plus nombreuses. Par exemple,
un agriculteur se convertissant en agriculture biologique va contribuer à la bonne santé
des abeilles, notamment des abeilles sauvages (Kennedy et al. , 2013), ce qui a des réper-
cussions positives sur les exploitations alentour. Dans ce contexte, on préférera parler de
bien public (Holtermann, 1972; Fisher et al. , 2009).

Pollinisation et bien public Un bien public répond aux critères de non-rivalité (la
consommation de ce bien par un agent n’entraîne aucune réduction de la consommation
des autres agents) et de non-exclusion (il est impossible d’exclure quiconque de la con-
sommation de ce bien): il est donc difficile de faire payer l’usage de ce bien et donc, du
point de vue de sa production, il est sous-produit par rapport à l’optimum de Pareto
(Samuelson, 1954; Fisher et al. , 2009). Les abeilles peuvent avoir ce statut puisque
elles bénéficient à de nombreux exploitants, sans que ceux-ci ne payent en particulier
les apiculteurs alentour, ou prennent des mesures favorables aux pollinisateurs qui soient
à la hauteur de ce qu’ils retirent de la pollinisation (IPBES, 2016). Ainsi, le statut de
bien public permet d’intégrer les abeilles sauvages dans la réflexion économique. Pour
restaurer l’efficience, des politiques peuvent être mises en place comme des subventions
pour valoriser les agriculteurs qui favorisent les pollinisateurs (Cooper et al. , 2009).
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1.4.3 Du levier technique au levier bioéconomique

La faible adoption des leviers techniques présentés en amont implique l’utilisation d’autres
leviers, nécessaires afin que les agents adoptent des pratiques qui soutiennent les pollinisa-
teurs. Ces leviers sont d’ordre socioéconomique: ils comprennent les réponses économiques
(e.g. taxes, subventions), légales (e.g. lois prohibitives), sociales (e.g. action collective),
comportementales (e.g. "nudges"11) et informationnelles (e.g. campagne d’information). Ils
précèdent les leviers techniques, puisqu’ils vont se situer en amont chronologiquement: la dé-
cision précède l’action (Altman, 2015). Ils leur sont donc complémentaires. Actuellement, ils
ont été peu explorés: par exemple, dans le rapport de l’IPBES (2016) sur la pollinisation, les
leviers techniques représentent 75% des leviers décrits (en terme de nombre de pages), contre
25% pour tous les autres réunis. Les leviers techniques pour assurer la pollinisation sont les
plus scientifiquement testés, et la certitude de leur efficacité est plus importante (IPBES,
2016). Il existe donc un enjeu de connaissance sur les leviers socioéconomiques (Kleijn et al.
, 2019).

L’étude des moyens pour assurer la pollinisation dans les agroécosystèmes nécessite de
combiner des leviers techniques (i.e. basés sur les interactions biologiques, ou "bio") et socioé-
conomiques (ou "économiques"). Une telle combinaison sera nommée levier bioéconomique
dans la suite de l’étude. Cela fait le parallèle avec la "bioeconomics" (économie écologique en
français) de N. Georgescu-Roegen12 (1906-1994: Gowdy & Mesner 1998). Plus précisément,
dans cette étude, nous adoptons la définition suivante: un levier bioéconomique est une ac-
tion entreprise (par un agriculteur ou un apiculteur) permettant d’augmenter la provision du
service de pollinisation, et qui a été amorcée par (i) l’action d’un décideur public et/ou (ii)
une action collective, et/ou (iii) l’acquisition d’information.

Il est possible de regrouper les leviers bioéconomiques en deux catégories. La première
concerne les leviers partant d’un décideur public (i.e. approche descendante ou top-down),
la deuxième concerne les leviers partant des interactions entre agents non-gouvernementaux
(i.e. approche ascendante ou bottom-up; Barnaud et al. 2018). Dans la première caté-
gorie, on trouve principalement les politiques agro-environnementales, par exemple celles de
la Politique Agricole Commune en Europe et en France. Les Mesures agro-environnementales
et climatique (MAEC) en sont les plus connues (Cullen et al. , 2018): sur la base du
volontariat et en contrepartie d’une rémunération, l’exploitant choisit de prendre certaines
mesures bénéfiques pour l’environnement. Un autre exemple est celui des Surfaces d’Intérêt
Écologique (SIE) en France: un exploitant doit maintenir ou établir des surfaces à haut po-
tentiel écologique (e.g. jachères ou plantes fixant l’azote) sur l’équivalent de 5% de sa surface
en terres arables (Ministère de l’Agriculture et de l’Alimentation, 2021). La seconde caté-
gorie de leviers bioéconomiques est très diversifiée. Elle comprend la contractualisation type
"paiement pour service écosystémique" entre deux agents (Engel et al. , 2008). Par exemple,

11Un nudge est une action pas ou peu coûteuse, non contraignante et qui ne modifie pas l’architecture des
choix, dont le but est d’orienter les individus afin qu’ils prennent des décisions améliorant leur bien être ou,
plus généralement, celui de la société dans son ensemble (Ouvrard, 2019).

12Ce dernier prônait une approche intégrée des sciences naturelles et des sciences sociales. En particulier de
l’économie et de ses contraintes biophysiques. Selon lui, réfléchir l’un sans l’autre avait peu de sens (Gowdy
& Mesner, 1998).
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le marché de la pollinisation des amandiers en Californie où les agriculteurs paient les apicul-
teurs pour leur prestation de pollinisation (Rucker et al. , 2012). Elle comprend également les
actions collectives (Ostrom, 2010), qui sont les pratiques prises en groupe dans la poursuite
d’intérêts communs perçus (Scott & Marshall, 2009). Par exemple, les négociations directes
entre fournisseurs et utilisateurs de services comme dans le cas de Vittel en France (Depres
et al. , 2008). Enfin, elle comprend l’acquisition d’information et l’apprentissage par les
agents (Foster & Rosenzweig, 2010). Par exemple la théorie du social learning qui soutient
que les agriculteurs peuvent adopter des pratiques plus respectueuses de l’environnement en
observant ou en imitant les autres (Conley & Udry, 2010; Chatzimichael et al. , 2014).

Afin d’étudier les leviers bioéconomiques, il est nécessaire d’adopter une perspective inter-
disciplinaire (écologie/sciences sociales). En effet, l’étude d’un levier, de sa conceptualisation
jusqu’à son utilisation, va nécessiter des connaissances et des méthodes à la fois en économie
(les activités apicoles et agricoles étant rattachées à la production) et en écologie (la pollini-
sation étant un processus écologique). D’autres disciplines peuvent être mobilisées comme la
psychologie, qui s’intéresse aux processus de décision des agents (Streletskaya et al. , 2020).
Plus concrètement, l’approche par les leviers bioéconomiques apporte une plus-value à qua-
tre niveaux, qui permet de surmonter les enjeux susmentionnés dans cette introduction. Par
rapport à l’économie agricole (voir par exemple Debertin, 2012), elle permet d’intégrer les
apports de l’écologie scientifique sur (i) l’efficacité écologique du levier et (ii) son impact
environnemental global (e.g. en considérant les synergies et les antagonismes entre services
écosystémiques; Bennett et al. , 2015). Toujours par rapport à l’économie agricole, elle per-
met (iii) d’intégrer des connaissances en psychologie en intégrant le processus cognitif de
décision (Streletskaya et al. , 2020). Par rapport au champ de l’écologie appliquée, elle per-
met (iv) d’intégrer l’humain et ses décisions afin de transformer les connaissances écologiques
en actions concrètes (IPBES, 2016; Kleijn et al. , 2019).

33



2. OBJECTIFS ET PROBLÉMATISATION Faure J.

2 Objectifs et problématisation

Cette thèse de doctorat vise à apporter des connaissances pour pallier le déclin des pollinisa-
teurs de manière effective et durable dans les agroécosystèmes agricoles intensifs. Il a été
réalisé dans le cadre d’un financement de l’école doctorale Entreprise, Économie, Société de
l’Université de Bordeaux, au sein du Groupe de Recherche en Économie Théorique et Ap-
pliquée (GREThA). Plus précisément, le doctorat s’ancre dans le programme II du GREThA
(Dynamique des écosystèmes: Environnement, Villes, Complexité). Il est le fruit d’une col-
laboration interdisciplinaire entre deux institutions: le CNRS et l’INRAE; et entre deux
laboratoires de recherche: le CIRED et l CEBC. L’approche interdisciplinaire proposée com-
porte une dominante en économie agricole et comportementale. Pour répondre aux questions
de recherche, elle combine de l’analyse de données socioéconomiques d’exploitants agricoles,
de la modélisation théorique ainsi que des simulations calibrées à partir de jeux de données
issus de sondages, de travaux de la Zone Atelier Plaine & Val de Sèvre (sud des Deux-Sèves,
France; Bretagnolle et al. , 2018) ou de la littérature.

2.1 Objectifs

Dans cette thèse, nous cherchons à (I) identifier des leviers bioéconomiques originaux pour
assurer la fourniture du service de pollinisation dans les agroécosystèmes intensifs, puis à (II)
les évaluer afin de donner des recommandations.

Objectif 1 Identifier des leviers bioéconomiques originaux pour assurer la
fourniture du service de pollinisation entomophile dans les territoires agri-
coles intensifs.

Cette première étape consiste à trouver des moyens d’augmenter le service de pollinisa-
tion par les abeilles, sauvages et domestiques. Elle peut être subdivisée en trois étapes.
D’abord, (1) réaliser un état des lieux des différents leviers techniques possibles pour
augmenter la pollinisation; puis (2) trouver les leviers qui seraient le plus susceptibles
d’être adoptés, en analysant les préférences des agents. Enfin, (3) identifier les leviers
socioéconomiques adaptés aux préférences des agents. Les questions relatives sont:

Quelles sont les pratiques qui soutiennent les pollinisateurs? À quel point sont-elles
adoptées?

Comment les agriculteurs perçoivent la pollinisation? Est-ce en adéquation avec
leurs pratiques?

Quels sont les freins à l’amélioration des pratiques agricoles?

Quels moyens inexplorés pourraient motiver individuellement les agriculteurs à
adopter des pratiques soutenables pour les pollinisateurs?

Objectif 2 Évaluer la performance économique et environnementale de ces
leviers.
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Cette évaluation a pour but de discriminer les leviers, et de fournit des enseignements
pour guider les décideurs publics et les actions non-gouvernementales. L’évaluation se
situe principalement à deux niveaux. D’abord au niveau économique: les leviers étudiés
sont comparés en termes de bien être et de risque économique. Le deuxième niveau est
une évaluation de la durabilité des leviers, en termes de double performance écologique
et économique.

Est-ce que les leviers identifiés sont économiquement efficaces? et lesquels se rap-
prochent de l’optimum économique?

Est-que l’objectif croisé "assurer la pollinisation/conservation de la nature" est
atteignable avec ces leviers?

Est-que les leviers présentent une bonne performance environnementale?

Quels sont les antagonismes auxquels fait face l’augmentation de la pollinisation?

2.2 Structure du manuscrit

Cette thèse est construite sur quatre articles, disponibles aux chapitres II, III, IV et V. Le
présent chapitre synthétise les apports scientifiques des articles et les discute, avec comme
perspective de répondre aux deux objectifs présentés dans la section précédente. La section
3 de ce chapitre présente le cadrage méthodologique de la thèse, ainsi que le matériel utilisé
pour répondre aux objectifs. La section 4 est une synthèse des résultats de la thèse, ainsi
que des éléments de discussion spécifiques à chacun. Enfin, la section 5 est une discussion
générale sur la thèse et ses apports. Pour faciliter la lecture, le tableau ci-dessous propose un
récapitulatif des questions soulevées dans la thèse et des réponses apportées par les différents
articles.

Questions Ch.II Ch.III Ch.IV Ch.V

Leviers techniques possibles X

Préférences des agents X X

Identifier les leviers en accord avec les préférences X X

Évaluation économique X X X

Évaluation bioéconomique X X
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3 Cadrage théorique et méthodologique

Afin de rendre opérationnelle notre recherche interdisciplinaire, nous suivons la méthodologie
développée par Baumgärtner et al. (2008). Ceux-ci préconisent de décrire les concepts
utilisés, de poser un modèle, puis de l’appliquer à un cas d’étude. Cela a également été mis
en avant par l’IPBES (2016) dans son rapport méthodologique et en particulier sur le cas de
la pollinisation (IPBES, 2016). Le positionnement épistémologique qui est adopté dans cette
thèse est présenté en Annexe I.

3.1 Cadre conceptuel de la thèse

Le cadre conceptuel de la thèse est présenté en Figure I.3. Il se focalise sur la fourniture du
service de pollinisation par l’agent i, qui peut être un agriculteur ou un apiculteur. L’agent i
est en relation avec d’autres agents économiques (e.g. l’agent j1) et le décideur politique au
sein de l’agroécosystème. Ces derniers peuvent influencer l’agent i au travers de leviers socioé-
conomiques. Soit le levier est initié par le décideur politique, soit il résulte de l’interaction
entre l’agent i et un autre agent (respectivement leviers (1) et (2); Figure I.3). L’agent i
reçoit un signal (i.e. levier socioéconomique) qui influence sa décision d’adopter une pratique
favorable aux pollinisateurs (i.e. levier technique). La décision de l’agent i est également in-
fluencée par certains éléments, comme les informations économiques externes (e.g. évolution
des prix, incertitude), ou des contraintes internes, telles que des biais cognitifs.

Ce levier technique modifie l’environnement de deux manières. D’abord directement,
puisqu’il augmente la provision du service de pollinisation entomophile. Ensuite indirecte-
ment, puisque la pollinisation est en synergie avec d’autres services écosystémiques. De plus,
le levier technique utilisé peut être un facteur d’influence commun avec d’autres services
écosystémiques. Par exemple, les bandes fleuries peuvent augmenter à la fois la magnitude
du service de pollinisation et celle du service de bio-contrôle (Albrecht et al. , 2020). En-
fin, les services écosystémiques impactent l’économie et les agents économiques de manière
rétroactive. Par exemple, l’augmentation de la pollinisation sur l’exploitation de l’agent i
profite également aux autres agriculteurs (voir Encadré 5).

Au sein de ce cadre conceptuel, nous appelons "levier bioéconomique" le processus depuis
le signal initial (i.e. levier socioéconomique) jusqu’au levier technique final. Ainsi, il com-
prend également le processus de décision de l’agent. Le premier objectif de notre travail de
thèse qui consiste à l’identification des leviers bioéconomiques, appelle donc une analyse de
la décision des agents. Le deuxième objectif qui consiste à évaluer ces leviers, nécessite de
prendre en compte l’ensemble des effets qui font suite à l’adoption du levier technique: à la
fois écologiques (directs et indirects) et économiques (provenant de la rétroaction).

3.2 Modèle

Nous défendons ici la conception du modèle défendue par Baumgärtner et al. (2008): ils
définissent un modèle comme une représentation abstraite d’un système, construit explicite-

37



3. CADRAGE THÉORIQUE ET MÉTHODOLOGIQUE Faure J.

ment pour remplir un objectif, et basé sur un cadre conceptuel qui est considéré comme
pertinent pour remplir l’objectif. Nos objectifs étant posés dans un cadre d’analyse interdis-
ciplinaire, le modèle générique associé est un modèle bioéconomique, c’est-à-dire un modèle
qui articule des sous-modèles économiques et écologiques (Doyen et al. , 2013), ainsi qu’un
modèle de décision basé sur les théories en économie comportementale. Le modèle reprend
le cadre conceptuel de la thèse défini en Figure I.3.

3.2.1 Modèle de décision microéconomique

Le modèle de décision de l’agent i est proche du modèle standard de la microéconomie du
producteur, mais possède une extension comportementale. Ce modèle est inspiré du cadre
conceptuel proposé par Madrian (2014) ou encore Allcott & Sunstein (2015), qui visent à
appliquer les connaissances en économie comportementale au champ des politiques publiques.
Bien qu’initialement développé dans le but d’ajouter une extension comportementale à la
théorie des défaillances de marché (voir Encadré 5, Shogren & Taylor (2008)), ce cadre
d’analyse a depuis été étendu à la décision puis formalisé, dans une perspective normative et
prédictive (Carlsson & Johansson-Stenman, 2019; Farhi & Gabaix, 2020).

Selon Kahneman et al. (1997), deux types de fonctions d’utilité peuvent être définies pour
l’agent i. D’abord, l’utilité de décision (ou subjective), notée US

i , est celle qui est reflétée par
ses choix (Kahneman & Sugden, 2005; Wilkinson & Klaes, 2017). C’est celle qui est perçue
et maximisée par l’agent. Ensuite, l’utilité expérimentée, notée UE

i , est celle qui est "vécue"
par l’agent i. Les deux dépendent du vecteur de ses variables de décision (noté Xi), et du
vecteur des variables associées à un ou plusieurs leviers socioéconomiques (noté Yi). Dans la
théorie économique néoclassique, l’utilité expérimentée n’existe pas, car elle est confondue
avec l’utilité de décision (i.e. US

i = UE
i ). Le rejet d’une utilité expérimentée est justifié par

le postulat de la rationalité de l’individu: l’agent qui le souhaite optimise son expérience
hédonique (Kahneman et al. , 1997). À l’opposé, en économie comportementale, ces deux
utilités sont différentes: les agents maximisent l’utilité de décision qui est "incorrecte", car
différente de l’utilité expérimentée (i.e. US

i 6= UE
i ; Farhi & Gabaix, 2020). La déviation entre

l’utilité de décision et l’utilité expérimentée aboutit à une situation de rationalité limitée
(Simon, 1955; Kahneman & Sugden, 2005). Comme dans Farhi & Gabaix (2020), la fonction
d’utilité de décision intègre alors tous les biais comportementaux auxquels l’agent pourrait
être sujet13.

L’agent imaximise sa fonction d’utilité sous d’éventuelles contraintes qui lui sont imposées
(Figure I.4). D’abord, s’il n’y a pas de contrainte, il maximise sa fonction d’utilité de décision
qui est la même que l’utilité expérimentée (Eq.1.2, Figure I.4; Farhi & Gabaix, 2020). Par
ailleurs, nous faisons le postulat qu’il peut exister deux types de contraintes, externes et
internes, et que celles-ci ne se cumulent pas. En contexte d’incertitude économique (contrainte
externe), l’utilité de décision est incertaine et les agents peuvent être averses au risque, mais
sont parfaitement rationnels (US

i = UE
i ). Dans ce cas, ils maximisent l’espérance d’une

transformée de l’utilité de décision (i.e. E[u(US
i )], où u(.) est une fonction concave croissante;

13Il s’agit là d’une première approximation, qui présente l’avantage d’offrir un cadre unifié des biais com-
portementaux. En effet, les déviations comportementales observées sont très diverses (DellaVigna, 2009).
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Figure I.4: Schéma du processus de décision de l’agent i

Eq.1.1, Figure I.4; von Neumann & Morgenstern 1944; Wilkinson & Klaes 2017). Lorsque
l’agent i est soumis à une contrainte interne (biais comportemental): il a une rationalité
limitée (US

i = UE
i ). Dans ce cas, il maximise l’utilité de décision, qui est différente de l’utilité

expérimentée (Eq.1.3, Figure I.4; Farhi & Gabaix 2020). Les préférences des agents sont
supposées convexes.

3.2.2 Modèle économique

L’utilité de décision US
i de l’agent i dépend de deux types de facteurs: des facteurs économiques

i.e. le profit noté Πi, et des facteurs "non économiques" dont le vecteur est noté Λi (e.g. la
personnalité ou la sensibilité environnementale). Nous faisons le postulat que l’utilité ex-
périmentée ou vécue est confondue avec le profit (i.e. UE

i = Πi; Farhi & Gabaix, 2020). Le
profit Πi de l’agent i est égal à la différence entre les recettes Ri et les coûts Ci. Ceux-ci sont
modulés par (i) le choix des inputs de production et du levier technique adopté Xi, et par
(ii) les variables associées au levier socioéconomique Yi. Formellement:

Πi(Xi, Yi) = Ri(Xi, Yi)− Ci(Xi, Yi) (I.4)

Dans cette section, nous ne développons que les recettes et les coûts associés à l’activité de
production de l’agent i (nous détaillons ceux des leviers socioéconomiques en section 3.3). Les
recettes associées à la vente des productions sont le résultat de leur production multipliée par
leur prix: PFiT (Xi) où P désigne le vecteur ligne des prix, et Fi le vecteur ligne des fonctions
de production. Les prix sont supposés constants et indépendants de la stratégie de i, c’est-
à-dire que les agents sont preneurs de prix. Ce postulat est cohérent avec la structure des
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marchés agricoles, puisqu’ils remplissent les conditions de concurrence pure et parfaite: e.g. il
y a trop d’acteurs sur le marché pour qu’ils puissent influencer le prix (Pindyck & Rubinfeld
2018, mais voir quand même Sexton 2013). Par ailleurs, les fonctions de production sont
supposées croissantes concaves14(Debertin, 2012; Paul et al. , 2020), c’est-à-dire que F ′i ≥ 0
et F ′′i ≤ 0.

Ces fonctions de production peuvent être soumises à des incertitudes environnementales,
mais nous avons choisi de présenter le modèle générique en contexte déterministe par souci
de clarté. Toutefois, nous explorons le contexte stochastique dans le chapitre IV.

Stratégie agricole Concernant les exploitants agricoles, nous proposons de distinguer
dans nos travaux leur stratégie d’assolement et celle concernant les autres intrants (e.g.
pesticides, travail du sol, etc.). La surface agricole utile totale ainsi que la main d’œuvre
sont considérées comme invariables pour chaque exploitation. L’exploitation de l’agent i
est une exploitation de "grandes cultures" typique de plaines agricoles intensives françaises,
dont les principaux assolements sont des céréales d’hiver (blé, orge), du maïs, du colza, du
tournesol, du pois et des prairies (temporaires et permanentes; Decourtye et al. 2013; Gaba
& Bretagnolle 2021). Parmi ces cultures, le colza et le tournesol dépendent de la pollinisation
par les abeilles (Perrot et al. , 2018, 2019), et le choix des inputs associés est influencé par
les populations d’abeilles (voir section 3.2.3; Bareille & Letort 2018; Hevia et al. 2021). Par
ailleurs, en fonction du levier bioéconomique étudié, certains inputs (assolements ou autres)
sont constants car ils sont indépendants du levier mis en place, et ne sont donc pas considérés
dans le modèle.

Stratégie apicole Nous considérons, dans ce travail, le nombre de ruches pour carac-
tériser la stratégie apicole. (Rucker et al. , 2012; Narjes & Lippert, 2019). D’autres intrants
comme les opérations interannuelles dans les ruches (Champetier et al. , 2015; Champetier
& Sumner, 2019) ou la main d’œuvre (Meade, 1952) n’ont pas été intégrés car nous les con-
sidérons comme constants. Le choix du nombre de ruches est influencé par le rendement des
ruches, qui est fonction de l’environnement local (voir section 3.2.3).

3.2.3 Modèle agro-écologique

Modèle agronomique de pollinisation En suivant et en étendant le modèle de Mon-
toya et al. (2019), le rendement (i.e. production par ha) des cultures dépendantes de la
pollinisation (colza et tournesol) de l’agriculteur i, noté Rdtpolli , est exprimé sous la forme
générique:

Rdtpolli (Xi, Yi) = Rdtbeesi (Nd, Nw) +Rdtpesti (Xi) +Rdtothersi (Xi) (I.5)

où Rdtbeesi est la part du rendement dépendante des abeilles, Rdtpesti est celle dépendante

14Cela provient de la loi des rendements décroissants, qui stipule que l’output par unité d’input supplé-
mentaire tend à décroître à partir d’un certain seuil d’utilisation.
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des pesticides et Rdtothersi est celle qui est indépendante des deux premières. Les deux pre-
mières représentent à elles seules plus de 60% du rendement moyen observé (Zhang et al. ,
2017; Perrot et al. , 2018, 2019; Wang et al. , 2019). Nd et Nw sont respectivement les popula-
tions d’abeilles domestiques (Eq.I.6) et sauvages (Eq.I.7). Ces rendements "partiels" suivent
des formes fonctionnelles croissantes concaves, qui modélisent la saturation progressive des
différents facteurs de production (pour les abeilles voir (Holland & DeAngelis, 2010; Paul
et al. , 2020), pour les autres intrants voir Debertin, 2012; Skevas et al. , 2013). Les abeilles
et les intrants chimiques sont supposés substituables pour augmenter la production de la
culture. Ce postulat est supporté par plusieurs études théoriques et empiriques (Di Falco &
Chavas, 2006; Bareille & Letort, 2018; Catarino et al. , 2019).

Modèle de production de miel Le rendement de miel de l’apiculteur i, Rdtmieli (Xi, Yi),
suit et étend le modèle de Siebert (1980). Il est fonction de trois variables: le nombre de
ruches (car la productivité marginale des ruches diminue à cause de la compétition pour
les ressources entre les abeilles; Champetier et al. , 2015), la composition du paysage (car la
surface et la variété des espèces cultivées détermine la capacité de charge du nectar; Decourtye
et al. , 2010) et enfin de l’intensité d’utilisation des pesticides par les agriculteurs (car cela
impacte la production via la mortalité des abeilles; Chambers et al. , 2019).

Population d’abeilles domestiques La population d’abeilles domestiques est fonction
du nombre total de ruches sur le territoire considéré, modulé par les leviers techniques mis
en place. Elle est donnée formellement par:

Nd(X) = kd
∑
i

(1 + fdi (X))XH
i (I.6)

où kd est la capacité de charge d’une ruche (considérée comme constante), XH
i le nombre

de ruches de l’apiculteur i, X le vecteur de toutes les stratégies Xi (i.e. apicoles et agricoles)
et fdi la fonction associée aux leviers techniques mis en place par les agents sur le territoire
et qui impactent le rucher de l’apiculteur i. La population est impactée par les pesticides,
mais de manière implicite au travers des ruches. En effet, le nombre de ruches est choisi par
l’apiculteur en fonction de leur rendement, lui-même impacté par les pesticides (pour plus
d’informations, voir chapitre III).

Population d’abeilles sauvages La population d’abeilles sauvages est la somme des
populations sur chaque exploitation i. Cette dernière est fonction de l’assolement alentour
Assoli(X) (plus exactement de la surface en habitats semi-naturels et prairies qui sont le
facteur limitant en termes de sites de nidification; Bretagnolle & Gaba, 2015). L’effet de
l’assolement peut être modifié par l’application de certains leviers techniques (e.g. bandes
fleuries). Cette population est également modulée par l’utilisation de pesticides sous forme
d’une fonction de dommage, notée Pesti(X) (Rhodes, 2018). Formellement:
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Nw(X) = kw
∑
i

(1 + fwi (X))Assoli(X)Pesti(X) (I.7)

où kw est la capacité de charge des habitats semi-naturels et fwi la fonction associée aux
leviers techniques mis en place par les agents alentour. La fonction de dommage augmente
de manière concave: l’effet marginal diminue avec l’intensité en pesticides, ce qui représente
un effet de "saturation" de la mortalité comme reporté dans Chambers et al. (2019).

3.3 Leviers socioéconomiques

De manière générale, un levier socioéconomique k ciblant l’agent i est une action (notée
Y k
i ) qui joue sur un ou plusieurs facteurs d’influence Xk

i de la pollinisation entomophile
(notée Polli), de manière à ce qu’elle augmente15. Formellement, l’effet marginal d’un levier
socioéconomique est défini par dXk

i /dY
k
i et l’effet total par:

∫ Ȳ ki

0

dXk
i

dY k
i

dY k
i (I.8)

où Ȳ k
i est la magnitude du levier socioéconomique mis en place. Dans cette partie nous

passons en revue les différents leviers socioéconomiques disponibles pour modifier la décision
des agriculteurs. C’est à la fin de la phase d’identification que nous nous focaliserons sur
quelques uns. Dans cette thèse, une distinction est faite entre les leviers socioéconomiques
étatiques (mis en place par le décideur politique) et non-étatiques (initiés par une interaction
entre les agents privés).

3.3.1 Leviers étatiques

Comme nous l’avons vu dans la partie introductive (section 1.2), l’intervention étatique pour
augmenter la magnitude du service de pollinisation est justifiée par un mélange d’arguments
écologiques et économiques (Ratamäki et al. , 2015). La théorie économique, elle, justifie
cette intervention par la notion de défaillance de marché (voir Encadré 5; Meade 1952).
Soit l’intervention peut être vue comme un moyen d’internaliser les externalités à l’œuvre
(entre agriculteurs et apiculteurs), soit comme un moyen d’approcher l’optimum de Pareto
en présence de la pollinisation lorsqu’elle est considérée comme un bien public (Fisher et al.
, 2009). Nous proposons d’explorer dans ce travail quatre formes de leviers étatiques:

Taxe − subvention Dans ce travail nous considérons d’abord les incitations moné-
taires, c’est-à-dire les taxes et les subventions, qui sont actuellement les politiques publiques
agro-environnementales les plus répandues, notamment en Europe (Pe’er et al. , 2020). Elles

15L’indicateur Polli possède de nombreuses définitions possibles (UNEP-WCMC et al. , 2011). À ce stade
nous supposons seulement qu’il est dépendant des populations d’abeilles domestiques Nd et sauvages Nw.
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visent à modifier les coûts et/ou les bénéfices des agriculteurs ou des apiculteurs, afin qu’ils
modifient leur comportement. Dans notre étude portant sur la pollinisation, il s’agit de taxer
les facteurs de production ayant un impact négatif sur les populations d’abeilles à un taux
unitaire de (e.g. insecticides; formellement, dXk

i /dY
k
i < 0), et à l’inverse de subventionner

ceux qui sont favorables aux abeilles (e.g. surface en prairies temporaires ou permanentes;
formellement, dXk

i /dY
k
i > 0). Par ailleurs, les subventions peuvent aussi concerner la mise

en place de pratiques favorisant les pollinisateurs et non liées à la production (e.g. mise en
place de bandes fleuries, agriculture biologique). Le montant de l’incitation, dont Ȳ k

i dépend,
est fixé par le décideur politique. La théorie économique standard permet de donner le mon-
tant optimal: celui qui permet d’atteindre l’efficience économique de Pareto. Une contrainte
budgétaire publique doit être intégrée dans le calcul du montant lorsqu’il s’agit d’une sub-
vention.

Législation Nous considérons Un autre moyen d’inciter l’agent i à modifier ses facteurs
d’influence est de légiférer. Soit les règles sont obligatoires (droit dur), soit elles sont non-
contraignantes (droit souple) c’est-à-dire les traités, les lignes directrices, les normes et les
codes de pratique. En fixant un seuil juridique à X̄k

i , les premières peuvent être formellement
exprimées par Xk

i ≤ X̄k
i si le facteur a une influence négative sur la pollinisation, et Xk

i ≥ X̄k
i

si le facteur a une influence positive. L’expression mathématique des deuxièmes est similaire
à celle pour la taxe ou la subvention. Concernant les abeilles, il s’agit d’établir des normes
réglementaires et des critères de certification pour les produits agricoles, d’éliminer progres-
sivement, à l’échelle mondiale, les produits chimiques nocifs pour les abeilles, d’établir des
zones protégées ou de réglementer l’importation de parasites potentiels et le commerce des
pollinisateurs domestiques (IPBES, 2016; Dicks et al. , 2016). Les coûts monétaires de ces
politiques sont généralement faibles mais les coûts sociaux peuvent être élevés.

Campagne d’information L’acquisition de nouvelles informations peut modifier la
stratégie productive (Arrow, 1996). Ainsi, le décideur politique peut agir sur le flux d’informations
reçu par l’agent i. Encore une fois, la formalisation mathématique de ce levier est la même que
pour les incitations financières. Dans le cas de la pollinisation, le manque de connaissances
des apiculteurs et des agriculteurs peut être comblé par un service public de vulgarisation
agricole, tourné vers l’éducation, la sensibilisation et l’échange de connaissances (Dicks et al.
, 2016). Par exemple, en fournissant des informations aux agriculteurs sur les besoins de
pollinisation des cultures ou en éduquant et formant les vulgarisateurs, les agriculteurs, les
gestionnaires des terres et le public sur les risques et l’utilisation responsable des pesticides
et des polluants (IPBES, 2016). Le coût de ces politiques est généralement faible.

Politique comportementale Alors que dans l’analyse économique traditionnelle, il est
postulé que les agriculteurs ne prennent leurs décisions que sur la seule base de leur situation
économique, l’économie comportementale postule que la modification des comportements
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résulte de facteurs qui dépassent le calcul économique (Kahneman, 2003). L’être humain
est sujet à des biais comportementaux, que les décideurs politiques peuvent exploiter afin de
modifier les comportements (Madrian, 2014), notamment dans le domaine agricole (Palm-
Forster et al. , 2019). Là aussi, la formalisation mathématique de l’intervention est similaire
à celle des incitations financières classiques. Ces politiques peuvent être soit autonomes, soit
complémentaires avec d’autres précédemment citées. Dans le cas de des paiements relatifs
à la pollinisation, modifier les intitulés des contrats de subventions (car le cadrage de la
politique est important, comme montré par Ratamäki et al. 2015), collectiviser les paiements
individuels, concentrer les paiements la première année, externaliser l’institution qui établit
les paiements sont des mesures qui modifient les conditions de paiement des agriculteurs sans
en modifier le montant, mais qui peuvent augmenter l’adoption des pratiques (Grolleau et al.
, 2015). Par ailleurs, un "nudge" à destination des agriculteurs, tel que l’envoi de courriers
personnalisés (Chabé-Ferret et al. , 2019; Czap et al. , 2019), est un exemple de politique
comportementale. En général, les politiques comportementales présentent des coûts faibles
(Benartzi et al. , 2017).

3.3.2 Leviers non-étatiques

Les leviers non-étatiques sont les flux d’information Y k
i qui modifient les facteurs d’influence

Xk
i de la pollinisation entomophile, mais qui sont initiés par les interactions directes entre

acteurs de la pollinisation (i.e. agriculteurs et apiculteurs). Il s’agit donc d’une approche
ascendante (dite bottom-up en anglais; Barnaud et al. 2018), puisque la gestion du service
écosystémique est décentralisée et localement initiée. La conjonction de ces actions de gestion
localisées initie une gestion plus globale de la pollinisation.

Contractualisation privée Dans le cadre d’une externalité positive comme la pollini-
sation, l’un des moyens d’internaliser cet effet est de faire en sorte que le bénéficiaire rémunère
directement celui qui produit cette externalité (Engel et al. , 2008). Cette contractualisation
est appelée paiement pour service écosystémique (PSE). Selon Wunder (2005), un PSE se
caractérise comme une transaction volontaire, dans laquelle un service écosystémique bien
défini est acheté par un acheteur et auprès d’un fournisseur de service. C’est donc une ap-
proche marchande, dont les bases théoriques proviennent du théorème de Coase (Muradian
et al. , 2010). Formellement, il peut être noté comme dXk

i /dY
k
i > 0 où dY k

i est le paiement
d’un euro de la part de l’agent j à l’agent i. Dans le cas de la pollinisation, il s’agit d’un
échange monétaire entre agriculteurs et apiculteur (Rucker et al. , 2012). La totalité de ces
paiements constituent un marché de la pollinisation. La direction et le montant du paiement
vont dépendre de la situation locale (Narjes & Lippert, 2019). La contractualisation implique
des coûts de transaction, qui proviennent notamment de la mise en relation entre apiculteurs
et agriculteurs, et de l’établissement du contrat.
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Apprentissage social Les agents évoluent dans des agroécosystèmes, assimilables à des
réseaux d’interaction où de l’information circule (Genius et al. , 2014). Du point de vue de
l’agent i, l’une des sources d’information les plus importantes est le comportement des autres
agents (Foster & Rosenzweig, 1995). L’observation par l’agent i des décisions des autres peut
modifier ses représentations cognitives, et ainsi influencer son comportement, notamment si
le changement procure des bénéfices (Muro & Jeffrey, 2008). En agriculture, ce processus
d’apprentissage social est souvent évoqué, notamment entre voisins exploitants (e.g. Fos-
ter & Rosenzweig (1995); Conley & Udry (2010)). Formellement, il s’écrit dXk

i /dY
k
i > 0 où

dY k
i = dXk

j est la variation du facteur d’influence de la pollinisation de l’agent j. La quantité
dXk

i /dY
k
i sera négative si le facteur d’influence a un effet négatif sur la pollinisation. Dans

le cadre de la pollinisation, l’agent i observe les revenus de l’adoption de pratiques favorables
aux abeilles par les exploitants voisins, ce qui le convainc d’adopter à son tour les pratiques.
Un exemple concret d’apprentissage social pourrait être une baisse de l’utilisation de pesti-
cides par l’agent i, faisant suite au constat que l’exploitation voisine a des rendements aussi
élevés, mais avec une utilisation moins intensive). Les coûts de ce levier socioéconomique
sont quasi inexistants.

Action collective L’action collective peut être définie comme une action entreprise par
un groupe dans la poursuite d’intérêts communs perçus par les membres (Scott & Marshall,
2009). Différents modes d’action collective existent dans les paysages agricoles, allant de la co-
ordination à la collaboration. Prager (2015) définit la collaboration comme un processus dans
lequel les agents se rencontrent, travaillent et parlent activement ensemble. Nous la différen-
cions de la coordination, dans laquelle les parties prenantes travaillent individuellement vers
un même objectif. Elle peut constituer un levier intéressant pour gérer les problèmes environ-
nementaux (Ostrom, 2010; Barnaud et al. , 2018). Formellement, elle s’écrit dXk

i /dY
k
i > 0

où dY k
i est l’augmentation marginale du niveau de collaboration/coordination. La quan-

tité dXk
i /dY

k
i sera négative si le facteur d’influence a un effet négatif sur la pollinisation.

Le service de pollinisation implique des dépendances mutuelles. Dans les agroécosystèmes,
les apiculteurs sont dépendants des agriculteurs et vice-versa (Bretagnolle & Gaba, 2015).
Ainsi, leur intérêt commun est le maintien du service. L’action collective peut se mettre
en place entre agriculteurs et apiculteurs, qui peuvent collaborer (i.e. établir une stratégie
commune) ou simplement communiquer (i.e. révéler leur stratégie individuelle) pour aug-
menter la fourniture du service de pollinisation (Breeze et al. , 2019). Par ailleurs, les
agriculteurs sont également mutuellement interdépendants via les facteurs d’influence de la
pollinisation (Vialatte et al. , 2019). L’action collective entre agriculteurs peut être entreprise
afin d’augmenter la cohérence paysagère concernant la fourniture de ressources florales ou
l’utilisation de pesticides (Salliou et al. , 2019; Bareille et al. , 2021). Ces actions collectives
impliquent des coûts de transaction qui peuvent varier en fonction de la situation sociale et
économique de l’agroécosystème.
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3.4 Identification des leviers bioéconomiques

L’identification des leviers bioéconomiques candidats pour augmenter la magnitude du service
de pollinisation constitue le premier objectif de cette thèse. Elle se concentre sur la fourniture
en pollinisation du point de vue des "inputs", sans en analyser les "outputs" économiques
et environnementaux (pour une telle analyse, voir section 3.5). En reprenant le formalisme
précédent, l’effet marginal d’un levier bioéconomique k sur l’agent i est noté dPolli/dYik. Et
exprimé par l’intégrale suivante:

∫ ¯Yi
k

0

dPolli

dYi
k
dYi

k (I.9)

Nous définissons l’identification d’un levier bioéconomique, candidat pour augmenter la
magnitude du service de pollinisation, par rapport à la variation du niveau total de pollinisa-
tion qu’il permet à Ȳik. Théoriquement, nous définissons un objectif de pollinisation ρk > 0
que la quantité en Eq.I.9 doit atteindre ou surpasser. Nous évaluons ainsi l’efficacité du levier.
Par ailleurs, nous divisons l’effet marginal du levier bioéconomique en deux sous-effets dis-
tincts:

dPolli

dYi
k

=
dXi

k

dYi
k︸ ︷︷ ︸

levier socioéconomique

dPolli

dXi
k︸ ︷︷ ︸

levier technique

(I.10)

où le premier terme de droite de l’Eq.I.10 est l’effet marginal du levier socioéconomique,
et le deuxième est l’effet marginal du levier technique. Nous pouvons également parler
d’élasticité ou de sensibilité de levier. Nous retrouvons ici la propriété selon laquelle le
levier bioéconomique est la combinaison d’un levier socioéconomique et d’un levier technique.
Nous pouvons noter que ces effets sont multiplicatifs, ce qui implique que les deux élasticités
sont limitantes. Par exemple, même si l’élasticité du levier technique est très élevée, alors
que celle du levier socioéconomique est proche de zéro, l’élasticité du levier bioéconomique
résultante sera quasi-nulle. Afin de distinguer les deux effets, nous proposons de reformuler
l’identification d’un levier bioéconomique de la manière suivante:

∫ ¯Yi
k

0

dXi
k

dYi
k

dPolli

dXi
k
dYi

k ≥ ρk (I.11)

L’identification consiste donc à rechercher les leviers socioéconomiques et techniques, qui
ont tous deux une élasticité suffisante pour dépasser un certain seuil ρk: en d’autres termes,
nous recherchons les leviers efficaces pour augmenter la pollinisation. Ce dernier objectif
n’est pas évident, car la littérature a montré des compromis entre les élasticités des leviers
socioéconomiques et techniques. En effet, les leviers techniques les plus efficaces au niveau
écologique rencontrent souvent peu d’approbation (Kovács-Hostyánszki et al. , 2017; Kleijn
et al. , 2019).
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Dans cette thèse positionnée en sciences économiques, nous nous concentrerons sur l’identification
des leviers socioéconomiques. L’identification des leviers techniques efficaces (qui a déjà été
largement traitée) se basera sur une revue la littérature (e.g. voir Garibaldi et al. 2014;
Kovács-Hostyánszki et al. 2017; IPBES 2016 pour des revues sur l’efficacité des leviers tech-
niques). Nous réaliserons l’identification des leviers socioéconomiques à partir de données
d’enquêtes originales. Formellement, l’identification d’un levier bioéconomique passe par
(i) l’estimation de l’élasticité du levier technique, (ii) l’estimation de l’élasticité du levier
socioéconomique utilisé et (iii) l’estimation de Ȳik (i.e. le niveau du levier socioéconomique).

(i) L’élasticité du levier technique (i.e. le niveau de pollinisation qu’une unité de levier
technique permet) est déterminée par une revue de la littérature en science écologique.
Dans un premier temps, le rapport de l’IPBES (2016, Tableaux 6.4.1, 6.4.2.1, 6.4.3,
6.4.4, 6.4.5) permet d’obtenir une liste exhaustive des leviers techniques envisageables
pour augmenter la magnitude du service de pollinisation. Ensuite, seuls les leviers
applicables à l’échelle de l’agent dans un agroécosystème intensif, et qui présentent
une évidence scientifique suffisante dans le rapport de l’IPBES (2016) pour augmenter
l’abondance en pollinisateurs (i.e. well established ou established but incomplete) sont
pris en compte. Enfin, chaque levier est évalué par rapport à au degré d’évidence sci-
entifique vis-à-vis de l’augmentation du nombre de pollinisateurs, et de l’augmentation
de la magnitude du service de pollinisation, en ne considérant que les méta-analyses
et les revues de littérature. Les premières sont priorisées par rapport aux deuxièmes
comme conseillé par Rosenthal & DiMatteo (2001).

(ii) L’élasticité finale du levier socioéconomique (i.e. le niveau de pollinisation qu’une
unité de levier socioéconomique permet) est déterminée par les préférences des agents,
évaluées par l’analyse de données d’enquêtes. Par exemple, Skevas et al. (2013) ont
montré que les taxes sur les pesticides ont une élasticité faible (la demande en pesticides
n’évolue que très peu par rapport au prix). Ils l’expliquent par un manque de connais-
sances de la part des agriculteurs concernant les pratiques de production alternatives,
par une forte aversion au risque, ou par la présence de facteurs comportementaux tels
que la fierté professionnelle tirée de parcelles sans adventices. Ainsi, l’élicitation des
préférences est une étape essentielle de l’identification: notamment par l’observation des
choix, des intentions et de l’attitude des agriculteurs vis-à-vis des pratiques favorables
aux pollinisateurs.

(iii) Le niveau d’utilisation du levier socioéconomique Ȳik dépend de l’objectif de pollinisa-
tion visé ρk, mais aussi des contraintes budgétaires et/ou techniques des agents, ainsi
que de l’objectif social du décideur politique (voir Encadré 5 et section 3.5).

3.5 Évaluation des leviers bioéconomiques

Le deuxième objectif de notre thèse est d’évaluer les leviers bioéconomiques qui ont été
identifiés comme pouvant augmenter suffisamment la magnitude du service de pollinisation
(i.e. efficaces). L’idée générale est d’évaluer les performances d’un levier socioéconomique
de magnitude Ȳik, grâce à différents indicateurs économiques et écologiques en comparaison
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aux performances obtenues sans ce levier. Nous proposons de mener cette évaluation à trois
niveaux: la magnitude du service de pollinisation, la performance économique ainsi que la
performance simultanée économique et environnementale.

3.5.1 Performance pour assurer le service de pollinisation

Cette évaluation a été définie dans la section précédente (voir section 3.4), et est utilisée
pour remplir le premier objectif de la thèse. Deux types d’indicateurs de la pollinisation
existent (IPBES, 2016): ceux basés sur les populations d’abeilles et ceux basés sur la pro-
duction agricole (e.g. rendement ou succès de reproduction). Les deux types ne sont pas
équivalents dans le sens où de nombreuses études ont montré qu’une augmentation du nom-
bre de pollinisateurs n’augmentait pas nécessairement le service écosystémique de pollini-
sation (Kovács-Hostyánszki et al. , 2017). Dans notre thèse nous utilisons les deux types
d’indicateurs pour l’évaluation. .

3.5.2 Performance économique

Niveau d’efficience L’évaluation de la performance économique détermine quel levier
donne le maximum de gains par rapport aux pertes. Ici, nous choisissons de la fonder sur
la notion de maximisation du bien-être social. Le critère de classement correspondant est la
fonction de bien-être social W , définie par:

W (X, Ȳ ) =
∑
i

Ui
E(X, Ȳi) (I.12)

où Ȳ est le vecteur associé au niveau de mise en œuvre des leviers socioéconomiques.
W a une forme additive et se base sur les utilités individuelles expérimentées (Kahne-
man & Sugden, 2005). Nous proposons donc une adaptation comportementale du critère
de Bentham (Just et al. , 2005), de façon similaire à l’article de Farhi & Gabaix (2020).
La non-pondération des utilités implique un traitement symétrique de tous les agents dans
l’évaluation.

L’efficience économique, qui consiste à produire et à faciliter la plus grande consommation
possible avec les ressources disponibles, est atteinte lorsque W est à son maximum, sous les
contraintes techniques et financières imposées. Cet équilibre est un optimum de Pareto
(Just et al. , 2005). C’est-à-dire qu’il n’est pas possible d’augmenter l’utilité d’un agent
sans que cela baisse celle d’un autre. Il permet d’internaliser les externalisés et les biais
comportementaux, donc de rayer les défaillances de marché (Madrian, 2014). Dans les faits,
cette situation d’efficience est théorique et dans la plupart des cas nous évaluons seulement
si la mise en place du levier k augmente le bien-être social par rapport au statu quo, toutes
choses égales par ailleurs. Si c’est le cas, nous évaluons de combien. Formellement, un levier
bioéconomique k sera efficient si:
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∑
i

∫ Ȳ ki

0

dW (X, Y )

dY k
i

dY k
i > 0 (I.13)

Par ailleurs, pour discriminer deux leviers bioéconomiques k1 et k2 entre eux, nous évalu-
ons si le bien-être social est supérieur dans l’un des deux cas, toutes choses égales par ailleurs.
Formellement:

∑
i

∫ ¯
Y
k1
i

0

dW (X, Y )

dY k1
i

dY k1
i >

∑
i

∫ ¯
Y
k2
i

0

dW (X, Y )

dY k2
i

dY k2
i (I.14)

Si les fonctions d’utilité sont exprimées en termes monétaires (e.g. elles sont définies par
les revenus des agents), le cadre d’analyse est similaire à celui de l’analyse coût-bénéfice en
évaluation des politiques publiques (Hanley et al. , 2016).

Mesure du risque Dans notre thèse, nous incluons la capacité d’un levier à réduire le
risque dans la performance économique, lorsque le contexte est stochastique. Nous utilisons
deux critères de performance en matière de réduction de risque (Hardaker, 2004):

L’écart-type du revenu (i.e.
√

V[Πi]) est l’indicateur objectif le plus commun pour
mesurer le risque. Il représente la variation moyenne des écarts au revenu moyen.

La value-at-risk (notée V aR) est utilisé comme indicateur subjectif du risque (Manfredo
& Leuthold, 1999). Pour une distribution donnée du revenu Πi, la V aR au niveau α%
est définie comme un niveau de revenu V aRα tel que:

Pr(Πi < V aRα) = α (I.15)

En d’autres termes, V aRα est le quantile α de Πi, 1 − α étant le niveau de confiance
accordé par l’agent (subjectif). La V aR est un indice de risque qui saisit les événements
extrêmes qui se produisent dans la queue inférieure de la distribution des revenus des
agents (Manfredo & Leuthold, 1999). Ainsi, une augmentation de la V aR caractérise
une diminution du risque. Contrairement à l’écart-type, la V aR est sensible à la fois à
la moyenne et à la variance du revenu.

3.5.3 Performance bioéconomique

Évaluer les leviers bioéconomiques à l’aune de leur seule performance économique est lim-
itant (Beder, 2011). C’est la raison pour laquelle nous prolongeons l’analyse en évaluant
leur performance bioéconomique (i.e. analyse conjointe des performances économique et en-
vironnementale). Ici, nous la définissons comme le maintien simultané de plusieurs services
écosystémiques dans l’agroécosystème (Bennett et al. , 2009). Par analogie avec la théorie

49



3. CADRAGE THÉORIQUE ET MÉTHODOLOGIQUE Faure J.

économique, nous définissons l’efficience bioéconomique théorique comme celle de Pareto: à
un état donné, on ne peut augmenter la magnitude d’un service écosystémique sans dégrader
celle d’un autre (Just et al. , 2005). Cependant, comme en économie, de telles situations
sont inexistantes dans la pratique. En effet, la complexité des agroécosystèmes implique de
nombreux antagonismes entre services (Bennett et al. , 2009). De plus, les solutions de type
efficience de Kaldor-Hicks ne sont pas applicables au champ des services écosystémiques, ou
alors impliquent de simplifier la mesure des services écosystémiques à une unité commune
(e.g. valeur monétaire), ce que nous ne faisons pas ici (Spangenberg & Settele, 2010).

Nous utilisons l’analyse multi-critère pour évaluer la performance bioéconomique. Elle
consiste à évaluer conjointement plusieurs attributs et critères de performance (Langemeyer
et al. , 2016). Son utilisation nous permet de mettre en avant les compromis qui peuvent
exister dans la mise en place de différents leviers bioéconomiques (IPBES, 2016). Ici, nous
utilisons trois types d’indicateurs: économiques (voir section 3.5.2), écologiques et des indi-
cateurs relatifs aux services écosystémiques.

Nous étudions ainsi les compromis et les synergies faisant suite à la mise en place d’un
levier bioéconomique. Formellement, si l’indicateur d’un service écosystémique l est noté
ESl, alors on étudie la quantité:

∫ Ȳ ki

0

dESl

dPoll
dY k

i (I.16)

Si elle est négative on parle d’antagonisme entre ESl et la pollinisation, lorsqu’elle est
positive, on parle de synergie.

De plus, un point important de la performance bioéconomique est l’étude des antago-
nismes et synergies au sein du service de pollinisation. En effet, deux types de pollinisateurs
soutiennent le service de pollinisation: sauvages et domestiques. Ainsi, la désagrégation de
l’indicateur Poll(Nd, Nw) est importante aux yeux de l’évaluation écologique (Garibaldi et al.
, 2013), puisqu’elle permet de mettre en avant quel type de pollinisation a été favorisé par le
levier bioéconomique mis en place. Formellement, les effets peuvent être distingués grâce à
la différentielle:

dPoll =
∂Poll

∂Nw

dNw︸ ︷︷ ︸
abeilles sauvages

+
∂Poll

∂Nd

dNd︸ ︷︷ ︸
abeilles domestiques

(I.17)

L’Encadré 6 sur la substitution entre abeilles sauvages et domestiques permet de for-
maliser cet antagonisme possible.
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3.6 Cas d’étude, jeux de données et calibration

3.6.1 Cas d’étude

Dans notre thèse, le cas d’étude principal, utilisé dans les chapitres II, III et IV, est celui
d’une plaine agricole intensive située en région Nouvelle Aquitaine dans l’Ouest de la France
(46◦11’N, 0◦28’W, Figure I.5). Il s’agit de la Zone Atelier "Plaine & Val de Sèvre" située dans
le sud du département des Deux-Sèvres (France). C’est une plaine agricole céréalière de 450
km2, qui comprend environ 435 exploitations agricoles et 12000 parcelles (Bretagnolle et al. ,
2018; Gaba & Bretagnolle, 2021). Le site fait partie du réseau des Zones Ateliers du CNRS16,
qui sont des plateformes de recherche socio-écologique à long terme ( Long-Term Socio-
Ecological research − LTSER en anglais; Singh et al. 2013). Ce sont des plateformes multi-
échelles et multi-niveaux avec une approche de recherche interdisciplinaire et systémique, qui
produisent des données à long terme et à grande échelle spatiale (Mirtl et al. , 2013). Au
niveau de la recherche, c’est une zone très active, avec plus de 20 publications par an dans
des revues à comité de lecture, sur la période 2015−2021.

Figure I.5: Carte de la zone d’étude (tirée de Bretagnolle et al. 2018) La zone est
située en région Nouvelle Aquitaine dans l’Ouest de la France. Il s’agit d’un agroécosystème
intensif: des paysages typiques sont représentés en bas à gauche de la figure. L’occupation
des sols est représentée: par exemple les céréales d’hiver (jaune), le maïs (turquoise), le colza
et le tournesol (rose), les bois (marron), les prairies (vert), les zones urbaines (gris).

16Site internet: https://www.za-inee.org
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Le type d’agriculture qui y est pratiqué est principalement conventionnel (voir Encadré 4),
avec cependant 16% en agriculture biologique et 3.5% en agriculture de conservation des sols
(Bretagnolle et al. , 2018). Environ 40% des exploitations exploitent uniquement des grandes
cultures, le reste étant mixtes (i.e. grandes cultures + élevage). L’assolement est dominé
par les céréales d’hiver (moyenne 2009−2016 : 41.5%, voir Figure I.5). Les cultures les plus
courantes sont le blé d’hiver (33.8%), le maïs (9.6%), le tournesol (10.4%), le colza (8.3%), le
pois (2%) et les prairies (13.5%), ce qui inclut les prairies permanentes (prés) et temporaires
(foin, trèfle, luzerne; Gaba & Bretagnolle, 2021). De 2004 à 2017, plus de 200 exploitations se
sont engagées dans des Mesures Agro-Environmentales et Climatiques (MAEC) comprenant
la réduction des intrants chimiques, le maintien des prairies ou le "retour à l’herbe" de
certaines parcelles (Gaba & Bretagnolle, 2021).

De 1994 à aujourd’hui, le nombre de parcelles s’est réduit de plus d’un tiers, et leur taille
moyenne a augmenté. Le couvert en grandes cultures a beaucoup augmenté, aux dépens des
prairies et des espaces semi-naturels. Par exemple, la surface en céréales d’hiver a grimpé
de 35 à 45% de 1995 à 2018, alors que celle en prairies a chuté de 60% en 1970 à 15%
en 2016. Plus précisément, les surfaces en herbe sont progressivement remplacées par de la
céréaliculture, avec des rotations de type blé/colza/orge et blé/colza/blé/tournesol, ou encore
des monocultures de maïs (Decourtye et al. , 2014).

Les agriculteurs sont dépendants des abeilles domestiques et sauvages pour leur produc-
tion de graines de colza (37.5%; Perrot et al. 2018) et de tournesol (40%; Perrot et al. 2019)
principalement. En particulier, ceux qui cultivent ces plantes à floraison massive pour la
multiplication de semences en sont particulièrement dépendants (Allier, 2012). L’apiculture
de la zone d’étude est marquée par l’activité agricole tournée vers les grandes cultures. Ainsi,
les principales productions apicoles sont le miel de colza et de tournesol (Odoux et al. , 2012).
La tendance actuelle est une diminution du nombre d’apiculteurs, et une professionnalisation
des exploitants apicoles. En 2016, 164 apiculteurs étaient déclarés sur la zone atelier (Bre-
tagnolle et al. , 2018). Des cas d’entente et de coordination entre agriculteurs et apiculteurs
existent dans la Zone Atelier (Allier, 2012), mêmes s’ils restent rares. Quelques initiatives
ont été lancées telles que la plateforme Beewapi17, qui met en relation les agriculteurs avec
les apiculteurs; ou le projet "Mon Village Espace de Biodiversité"18 visant à stimuler une
gestion collective de la biodiversité.

3.6.2 Enquêtes

Nous utilisons les données provenant de deux enquêtes auprès d’exploitants agricoles au
cours du manuscrit, notamment pour remplir le premier objectif (i.e. identifier les leviers
bioéconomiques susceptibles d’augmenter la magnitude du service de pollinisation).

Enquête auprès d’agriculteurs de la Zone Atelier D’abord, dans le chapitre II,
nous exploitons un jeu de données collecté sur la Zone Atelier "Plaine & Val de Sèvre" en
2011 (voir le questionnaire en page 153). Les agriculteurs ont été enquêtés lors de rencontres

17Site internet: http://www.beewapi.com/
18Site internet: https://www.cebc.cnrs.fr/sciences-citoyennes/mon-village-espace-de-biodiversite/
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en face à face de mars à juin 2011 dans le cadre des programmes de recherche "POLINOV" et
"DEPHY-Abeilles", projets visant à comprendre les interactions entre les abeilles et les zones
d’agriculture intensive pour proposer des systèmes de culture plus durables (Decourtye et al.
, 2014; Allier et al. , 2019). 1500 parcelles sur les 13000 (nombre en 2011) du site d’étude
ont été échantillonnés de manière aléatoire. Ces champs étaient détenus par 200 agriculteurs
qui ont tous été contactés pour participer aux programmes de recherche. 103 ont participé,
ce qui représente 36% des agriculteurs de la zone d’étude.

Cette enquête est constituée de deux volets: un volet agronomique et un volet socioé-
conomique (Odoux et al. , 2012). D’abord, les agriculteurs ont été questionnés sur leurs
pratiques agricoles. À partir d’une parcelle de référence de l’exploitation, le questionnaire
s’est attaché à collecter les données pour cinq cultures d’intérêt pour les abeilles et/ou large-
ment présentes dans les assolements des exploitations de la Zone Atelier: le colza, le blé, le
maïs, le tournesol et la luzerne. Les parcelles échantillonnées sont fournies en Figure I.6a. Les
agriculteurs ont fourni, avec précision, pour cette parcelle de référence et pour quatre saisons
(2008 − 2011): les pratiques liées aux traitements phytosanitaires, à la fertilisation azotée, au
travail du sol et aux variétés semées. Par ailleurs, un questionnaire d’ordre socioéconomique
est venu compléter ce premier volet. Il a permis de collecter un certain nombre d’éléments
socioéconomiques sur chaque exploitant et son exploitation. Des données sur la perception
et l’attitude vis-à-vis des pollinisateurs ont également été collectées. Enfin, il a été demandé
aux agriculteurs s’ils adoptaient déjà (ou s’ils en avaient l’intention) dix pratiques favorables
aux pollinisateurs (i.e. leviers techniques).

(a) Localisation des parcelles échantillonnées
sur la Zone Atelier lors de l’enquête 2011.

(b) Carte des communes où sont localisées les
exploitations ayant participé à l’enquête 2021
sur les bandes fleuries (en rouge).

Figure I.6: Localisation des enquêtés sur la Zone Atelier (enquête 2011) et en France
(enquête 2021).
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Enquête sur les bandes fleuries en grandes cultures Nous avons réalisé, dans le
cadre de notre thèse, un sondage se focalisant cette fois sur la mise en place de bandes fleuries,
dont les données sont exploitées dans le chapitre V. Elles s’appuient sur une enquête en ligne
réalisée entre mars et juin 2021 qui ciblait les agriculteurs français de grandes cultures (voir
le questionnaire en page 284). Les agriculteurs ont été indirectement informés de l’enquête,
par le biais de bulletins d’information, de listes de diffusion ou de réseaux sociaux tels que
Twitter. Une approche hybride, comprenant une combinaison de méthodes d’évaluation con-
tingente (économie) et de méthodes psychométriques (psychologie) a été utilisée. L’enquête
a été construite en suivant les recommandations de Johnston et al. (2017). Les répondants
ont été informés a priori du but du questionnaire (c’est-à-dire d’améliorer la compréhen-
sion des facteurs impliquant la mise en œuvre des bandes fleuries). Au total, 157 réponses
ont été enregistrées (localisation des exploitations en Figure I.6b), et le jeu de données est
plutôt représentatif des agriculteurs français grandes cultures (voir description des données
en Annexe ??).

Le questionnaire commençait par relever des données socioéconomiques sur les agricul-
teurs et leur exploitation. Des questions sur les sources d’influence des décisions de gestion
ont été posées, puis quelques questions sur la position adoptée vis-à-vis des bandes fleuries.
Par la suite, des explications sur les avantages et les coûts potentiels des bandes fleuries
ont été données par le biais d’une courte vidéo. L’évaluation contingente a ensuite été réal-
isée, avec une explication préalable du contrat hypothétique (c’est-à-dire deux ans, avec un
pourcentage de la surface totale de l’exploitation convertie en bandes fleuries). L’avis des
agriculteurs sur le coût pécuniaire de l’implantation des bandes fleuries a été recueilli. Les
préférences des agriculteurs quant aux attributs contractuels ont été interrogées. Enfin, ont
été évalués − à l’aide d’échelles de Likert − les craintes et les croyances des agriculteurs
concernant les bandes fleuries.

3.6.3 Calibration

Dans les chapitres III, IV et V, des modèles théoriques sont développés dans le but d’évaluer
certains leviers bioéconomiques. Afin de réaliser des simulations et ainsi d’adopter une ap-
proche prospective, nous calibrons les paramètres de ces modèles. Dans les chapitres III
et IV, les modèles bioéconomiques sont en partie calibrés à partir d’un jeu de données de
la Zone Atelier, qui recueille des informations sur la production de colza, les pesticides et
les abeilles sur quatre années (2013−2016). Il a notamment été utilisé dans Perrot et al.
(2018); Catarino et al. (2019). Par ailleurs, des travaux réalisés dans le cadre de projets de
recherche sur la Zone Atelier "Plaine & Val de Sèvre" ont guidé la spécification des formes
fonctionnelles ainsi que la calibration de certains paramètres (voir Tableau I.1). Par ailleurs,
nous utilisons les données de l’enquête sur les bandes fleuries pour la calibration du modèle
dans le chapitre V. Lorsqu’il n’est pas possible de calibrer les données à partir des données
de la Zone Atelier, la littérature est utilisée. Des détails sur les calibrations sont donnés
directement dans les chapitres.
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Tableau I.1: Synthèse des travaux de la Zone Atelier sur les abeilles et la pollinisation
utilisés pour la thèse

Publication Sujet Revue

Cordeau et al. (2011) Pratiques favorables aux
pollinisateurs

Agronomy for Sustainable
Development

Allier (2012) Relations apiculteurs − agricul-
teurs, données apicoles

Cahiers Techniques de
l’ITSAP (Institut de
l’Abeille)

Henry et al. (2012) Impact des pesticides sur les
abeilles

Science

Rollin et al. (2013) Butinage des abeilles sauvages et
domestiques

Agriculture, Ecosystems,
Environment

Decourtye et al. (2014) Pratiques favorables aux
pollinisateurs

Innovations agronomiques

Bretagnolle & Gaba
(2015)

Cadre conceptuel Agronomy for Sustainable
Development

Henry et al. (2015) Impact des pesticides sur les
abeilles

Proceedings of the Royal So-
ciety B: Biological Sciences

Perrot et al. (2018) Pollinisation et rendement du
colza

Agriculture, Ecosystems,
Environment

Requier et al. (2015) Butinage des abeilles domestiques Ecological Applications

Perrot et al. (2019) Pollinisation et rendement du
tournesol

Basic and Applied Ecology

Montoya et al. (2019) Modélisation de la pollinisation/
Habitats semi-naturels

Ecological Applications

Catarino et al. (2019) Production et revenu agricole en
rapport avec la pollinisation

Proceedings of the Royal So-
ciety B: Biological Sciences

Wintermantel et al.
(2020)

Impact des pesticides sur les
abeilles

Science of The Total Envi-
ronment
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3.7 Démarche méthodologique

La démarche méthodologique de la thèse est découpée en deux phases qui se succèdent
(Figure I.7). D’abord, une phase d’identification des leviers bioéconomiques susceptibles
d’augmenter la magnitude du service de pollinisation (voir section 3.4). Elle est réalisée
dans les chapitres II et V et s’appuie principalement sur une démarche empirique auprès
des agriculteurs. Les données des enquêtes (voir section 3.6.2), ainsi que des résultats de la
littérature en science écologique, y sont utilisés. Les méthodes principales sont l’utilisation
de statistiques descriptives et inférentielles. La démarche est la suivante: d’abord trouver les
leviers techniques efficaces grâce à la littérature en écologie. Puis, par l’analyse de données,
trouver les leviers ayant une efficacité écologique attestée, et qui ont un intérêt certain ou
potentiel auprès des agriculteurs. Il s’agit ensuite de comprendre pourquoi (i.e. révéler
les préférences des agriculteurs), afin de nous focaliser sur certains leviers bioéconomiques
tels que la combinaison de subventions et d’une politique comportementale afin de motiver
l’adoption de bandes fleuries (chapitre V).

Figure I.7: Démarche méthodologique de la thèse. Les chapitres II et V permettent de
remplir le premier objectif (i.e. identifier les leviers) alors que les chapitres III, IV et V
permettent de remplir le second (i.e. évaluer les leviers).
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La deuxième phase est constituée de l’évaluation de certains leviers bioéconomiques orig-
inaux, identifiés lors de la première phase (voir section 3.5). Pour ce faire nous avons utilisé
la modélisation. Comme suggéré par Baumgärtner et al. (2008), nous suivons la méthode
de modélisation "générique" qui consiste à se concentrer sur les facteurs qui sont les plus
essentiels pour l’objectif avec lequel un socioécosystème (ici l’agroécosystème) est étudié,
et à ignorer les autres détails. Ceci permet que les résultats obtenus puissent potentielle-
ment être généralisés à une plus grande classe de systèmes. En reprenant la classification de
Baumgärtner et al. (2008), nous identifions pour nos modèles trois buts principaux: com-
prendre, prédire et aider à la décision à propos des leviers bioéconomiques qui soutiennent
la pollinisation. Nous avons exploré les questions de recherche relatives à chaque chapitre
par de la statique comparative et des simulations de scénarios. Le modèle "de base" est
celui d’un agriculteur effectuant des choix productifs et/ou d’adoption de leviers techniques
(i.e. pratique favorable aux pollinisateurs), et s’appuie sur le modèle théorique présenté en
section 3.2. Pour plus de détails techniques sur les éléments modélisés dans chaque chapitre,
se reporter au Tableau ??. Dans chaque chapitre, nous formalisons un ou plusieurs leviers
socioéconomiques, ainsi qu’un ou plusieurs leviers techniques (voir Figure I.7 pour plus de
détails).

Tableau I.2: Éléments de modélisation intégrés dans les différents chapitres de la thèse.

Modèle
Ch.III

Modèle
Ch.IV

Modèle
Ch.V

Décision agriculteur − levier technique X X X

Décision agriculteur − production X X

Décision apiculteur X

Hétérogénéité parmi les agriculteurs X

Risque environnemental X

Rationalité limitée des agriculteurs X

Action collective apiculteur/agriculteur X

Module écologique (abeilles) X X
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4 Synthèse et discussion des résultats

4.1 Identification - Quels leviers techniques et socioéconomiques
pour augmenter la magnitude du service de pollinisation?

Nous identifions les leviers bioéconomiques en quatre étapes de raisonnement. D’abord, par
une revue de littérature, nous identifions les leviers techniques qui augmentent de manière
évidente l’abondance en pollinisateurs et la pollinisation. Ensuite, nous reportons et discutons
l’acceptabilité et le taux d’adoption de ces leviers techniques, grâce aux données d’enquêtes
auprès des agriculteurs. Puis, nous identifions les déterminants de l’acceptabilité afin de
mettre en lumière les préférences des agents. Nous estimons également l’attitude envers les
pollinisateurs. Enfin, nous identifions les leviers socioéconomiques susceptibles de convenir à
la stimulation de l’adoption de leviers techniques.

4.1.1 Efficacité écologique, acceptabilité et adoption des leviers techniques

Dans un premier temps, grâce à une revue de littérature basée sur une analyse des méta-
analyses et des revues systématiques en écologie appliquée, nous identifions les leviers tech-
niques susceptibles d’augmenter la magnitude du service de pollinisation. Cette question est
explorée dans le chapitre II, mais elle est systématisée ici.

Nous avons identifié treize leviers favorisant la pollinisation des cultures (Tableau I.3).
Parmi eux, deux concernent un changement des pratiques apicoles, et onze un changement
des pratiques agricoles. Parmi ces derniers, trois concernent un changement dans l’usage des
pesticides (tous pesticides confondus). Il s’agit de réduire la quantité globale de pesticides
épandue, modifier la technologie d’épandage pour limiter les effets nocifs sur les abeilles, et de
changer les molécules utilisées pour réduire leur toxicité. Le reste concerne des changements
paysagers (hors parcelle) ou d’assolement et de pratiques (sur parcelle) qui augmentent le
nombre de fleurs ou de sites de nidification. Ces leviers sont hétérogènes en termes de
type d’effort pour l’agriculteur (risque, coût, temps de travail), ce qui est caractéristique
des pratiques agri-environnementales qui présentent des contraintes très différentes (Kleijn
et al. , 2019). Par ailleurs, ils visent de manière différente les pollinisateurs sauvages ou
domestiques: alors que tous les leviers du Tableau I.3 avantagent, en théorie, les abeilles
domestiques (Decourtye et al. , 2010), certains n’avantagent pas les abeilles sauvages (e.g.
pratiques apicoles ou cultures à floraison massive; Holzschuh et al. 2011; Rollin et al.
2013). Enfin, ils n’ont pas le même délai entre la mise en œuvre et l’apparition des bénéfices
écologiques (e.g. bénéfices à court terme pour l’augmentation des ruches/bénéfices long terme
pour les bandes fleuries; Blaauw & Isaacs 2014; Mallinger et al. 2017; Albrecht et al. 2020).

Alors que la plupart des leviers identifiés augmentent de manière évidente l’abondance des
pollinisateurs, les seuls leviers qui augmentent de manière certaine la provision du service de
pollinisation sont l’augmentation du nombre de ruches et les bandes fleuries intra-parcellaires
(Tableau I.3). Cet écart entre abondance des pollinisateurs et service de pollinisation peut
être expliqué par plusieurs raisons, notamment le délai parfois long entre la mise en place
du levier et les bénéfices, alors que les études sont souvent réalisées sur des délais courts
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(Albrecht et al. , 2020). Par ailleurs, le service de pollinisation est mesuré à partir du
rendement agricole, qui dépend de beaucoup de facteurs locaux et humains, et qui présente
donc une grande variabilité. On remarque que les pratiques écologiquement intensives liées
à la composition du paysage tels que les habitats semi-naturels, les bordures de parcelles, les
jachères fleuries ou les cultures intermédiaires sont probablement efficaces pour augmenter
la provision du service de pollinisation, mais qu’il n’y a pas encore d’évidence claire à ce
sujet (voir cependant Pywell et al. 2015; Tableau I.3). L’une des raisons évoquées par les
spécialistes est que les abeilles qui participent le plus au service de pollinisation des cultures
(i.e. abeilles domestiques et quelques espèces d’abeilles sauvages seulement) sont celles qui
sont le moins vulnérables à la perte/dégradation en habitat (Kleijn et al. , 2015). De plus,
l’efficacité de ces pratiques à petite échelle est très dépendante du type de paysage agricole
(i.e. simplifié ou non) et du contexte paysager (proportion d’habitats semi-naturels; Scheper
et al. , 2013; Marja et al. , 2019. Enfin, les leviers relatifs aux pesticides semblent augmenter
l’abondance en pollinisateurs, mais les bénéfices sur le service de pollinisation restent flous,
comme énoncé par Kovács-Hostyánszki et al. (2017). Toutefois, quelques études ont montré
un impact négatif des néonicotinoïdes sur le service de pollinisation (Stanley et al. , 2015).
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Tableau I.3: Niveaux d’évidence de l’efficacité écologique des leviers techniques. Les évi-
dences d’une augmentation de l’abondance en pollinisateurs et d’une augmentation de la mag-
nitude du service de pollinisation sont reportées. En reprenant la nomenclature de l’IPBES
(2016), elles peuvent être bien établies (++), établies mais des travaux supplémentaires sont
nécessaires (+), ou non-concluantes jusqu’à présent (◦).

Levier technique
*** Efficace
** Probablement efficace
* Efficacité à prouver

Évidence
pollinisateurs

Évidence
pollinisation

Références
M : méta-analyse

Augmenter le nombre de
ruches ***

++ ++ Woodcock et al.
(2019)M

Semer des bandes fleuries
intra-parcellaires ***

++ ++ Albrecht et al.
(2020)M ; Zamorano
et al. (2020)M

Semer des bandes fleuries
extra-parcellaires **

++ + Albrecht et al.
(2020)M ; Zamorano
et al. (2020)M

Maintenir ou planter des
haies et habitats semi-
naturels **

++ + Garibaldi et al.
(2011b)M ; Albrecht
et al. (2020)M ;
Batáry et al. (2011)M

Se convertir à l’agriculture
biologique **

++ + Batáry et al.
(2011)M ; Kennedy
et al. (2013)M ;
Tuck et al. (2014)M ;
IPBES (2016)

Semer des cultures intermé-
diaires florales **

++ + Kennedy et al.
(2013)M ; IPBES
(2016)

Semer des jachères fleuries
**

++ + Scheper et al.
(2013)M ; IPBES
(2016)
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Modifier la gestion des
prairies (e.g. fauche tar-
dive) *

++ ◦ Batáry et al.
(2011)M ; IPBES
(2016)

Réduire la quantité de pes-
ticides − gestion *

++ ◦ Batáry et al.
(2011)M ; Lundin
et al. (2015)

Réduire la quantité de pes-
ticides − technologie *

++ ◦ Lundin et al. (2015)

Réduire la toxicité des pes-
ticides *

++ ◦ Lundin et al. (2015)

Modifier les pratiques api-
coles *

++ ◦ IPBES (2016)

Semer des cultures à flo-
raison massive (colza, tour-
nesol) .

+ ◦ Kovács-Hostyánszki
et al. (2017)

Dans un deuxième temps, nous utilisons un jeu de données collectées en 2011 auprès de
103 agriculteurs de la Zone Atelier Plaine & Val de Sèvre, et reportons l’acceptabilité de ces
leviers techniques agricoles (ou, le cas échéant, leur adoption effective). Cette partie, relative
au chapitre II, nous permet d’examiner si des leviers efficaces pour augmenter la magnitude
du service de pollinisation sont déjà adoptés, ou s’ils présentent une bonne acceptabilité
parmi les agriculteurs. Nous observons une forte hétérogénéité dans l’acceptabilité des leviers
(Figure I.8). La pratique la plus acceptée et adoptée est la réduction de l’utilisation des
pesticides (insecticides, herbicides et fongicides) avec plus de 80% d’adoptants et près de
95% d’acceptabilité. Le maintien ou la plantation de haies, le semis de cultures à floraison
massive et de cultures intermédiaires fleuries sont également largement adoptés (plus de 50%
pour chacune d’entre elles). Ils bénéficient d’un large taux d’acceptation puisque 75% des
répondants qui ne les ont pas adopté ont déclaré vouloir le faire. La réduction de la toxicité des
pesticides a été moins adoptée (∼ 30%) mais largement souhaitée par les agriculteurs (plus de
90% lui sont favorables). Finalement, ces pratiques qui sont les plus acceptées, sont aussi les
moins coûteuses et les moins contraignantes en termes de gestion supplémentaire. En effet,
la réduction de l’utilisation et de la toxicité des pesticides, le maintien des haies existantes,
l’inclusion d’un plus grand nombre de cultures à floraison massive ou le remplacement des
cultures de couverture traditionnelles par des cultures à floraison, impliquent en réalité peu de
gestion supplémentaire et s’appuient sur le système agricole existant. Toutes ces pratiques
interfèrent peu avec les opérations agricoles normales, conformément aux conclusions de
Kleijn et al. (2019).
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Figure I.8: Acceptabilité et adoption de dix leviers techniques. Les pratiques sur parcelle
(vert) et hors parcelle (bleu) sont spécifiées.

Les jachères fleuries et les bandes tampons sont rarement adoptées bien que largement
acceptées par les agriculteurs, mais ne concernent pas tous les agriculteurs de notre échantillon
car ils ne disposent pas tous de terres éligibles pour ces leviers. De même, les bandes fleuries
extra-parcellaires sont rarement adoptées (11%), bien que plus de 50% d’entre eux partagent
leur volonté d’en mettre en place. Plus de 35% des agriculteurs sont défavorables à cette
pratique. À l’inverse, les zones de non-traitement et les bandes fleuries intra-parcellaires
ne sont pas du tout adoptées par les répondants et ils sont généralement peu enclins à les
adopter (70% y sont défavorables). Finalement, on constate que ce sont les pratiques les plus
efficaces qui sont généralement les moins adoptées. En effet, un test de corrélation de Kendall
montre qu’évidence scientifique et taux d’adoption sont négativement corrélés19 (τ = −0.56,
p = .05). Ceci est en accord avec les observations de Kleijn et al. (2019) sur le fossé entre
science et adoption de pratiques écologiquement intensives. Plusieurs facteurs pourraient
expliquer ces préférences, et il est important de comprendre lesquels afin de concevoir des
leviers socioéconomiques efficaces.

19En excluant les zones de non-traitement.
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4.1.2 Des préférences influencées par le coût ainsi que des facteurs comporte-
mentaux

Nous essayons ensuite d’expliquer nos résultats sur les préférences des agriculteurs, en étu-
diant les déterminants de l’adoption et de l’acceptabilité des leviers techniques agricoles.
Pour cela nous utilisons les résultats des chapitres II et V, qui exploitent respectivement les
données de 2011 et celles provenant des enquêtes sur les bandes fleuries intra-parcellaires de
2021. La focalisation sur les bandes fleuries intra-parcellaires est justifiée par le fait qu’elles
constituent à la fois le levier agricole le plus efficace écologiquement, mais aussi le moins
adopté (voir section précédente).

Le coût des leviers techniques agricoles Nos résultats montrent que les agriculteurs
sont influencés par le coût monétaire des pratiques (Figure I.9). D’abord, notre estimation
des coûts pour chaque levier montre que leurs coûts sont très hétérogènes (Figure I.9a), ce
qui est causé par une différence de coûts d’opportunité entre les pratiques sur parcelle et
hors parcelle, ainsi qu’une différence dans les coûts d’implémentation. Ces derniers compren-
nent par exemple les coûts du travail, du carburant ou des équipements supplémentaires.
Nos résultats confirment l’hypothèse selon laquelle l’adoption des leviers techniques décroît
significativement avec leur coût monétaire par hectare20 (Figure I.9a). Cela signifie que les
agriculteurs sont motivés par le profit, au moins en partie. C’est un résultat commun dans la
littérature : par exemple, la revue systématique réalisée par Piñeiro et al. (2020) sur 18 000
articles a montré le rôle crucial de la rentabilité dans la décision des agriculteurs d’adopter
des pratiques durables.

De plus, dans notre enquête sur les bandes fleuries intra-parcellaires, nous avons évalué de
coût monétaire de la pratique, en considérant l’hétérogénéité existante parmi les exploitations.
Plus précisément, nous avons posé la question des coûts supplémentaires qu’imposaient la
mise en place de bandes. Les trois coûts concernent le matériel, le carburant et le travail
supplémentaire imposés par les bandes. Les trois types de coûts sont corrélés et le coefficient
de Cronbach élevé (∼0.79) indique que les questions sont cohérentes et représentent la même
dimension: le coût monétaire des bandes fleuries. Nous montrons que le coût monétaire est
significativement corrélé à une augmentation du montant de la subvention minimale exigée
par les agriculteurs pour adopter des bandes fleuries, récupéré par évaluation contingente
(Figure I.9b). Or, ce montant est négativement corrélé à l’adoption (test de Welch, t = 3.03,
p < .01). Ainsi, plus le coût d’adoption est élevé, moins les agriculteurs sont disposés à
adopter des bandes fleuries, ce qui est cohérent avec notre premier résultat à propos de
l’importance des coûts dans l’adoption des leviers techniques. Bien que la littérature a
souvent supposé que les agriculteurs étaient influencés par les coûts des pratiques favorables
aux pollinisateurs (voir par exemple Pywell et al. 2015; Uyttenbroeck et al. 2016; Delphia
et al. 2019; Breeze et al. 2019; Hevia et al. 2021), nous en fournissons ici la preuve empirique.

20Encore une fois, cette relation est vérifiée sauf pour les zones de non-traitement qui restent peu adoptées
malgré un coût très faible.
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(a) Taux d’adoption et coûts des leviers tech-
niquesa.

ap1: bandes tampons fleuries; p2: bandes
fleuries extra-parcellaires; p3: haies; p4: bandes
fleuries extra-parcellaires; p5 : cultures intermédiaires
fleuries; p6: jachères fleuries; p7: cultures à floraison
massive; p8: réduction de l’utilisation des pesticides;
p9: réduction de la toxicité pesticides; p10: zones de
non-traitement

(b) Willingness to accept et coûts en carburant
des bandes fleuries intra-parcellaires (WTA =
547.7 + 40.3x, p < .05).

Figure I.9: Coûts des leviers et adoption des pratiques. Les droites pleines et pointillées
représentent respectivement les régressions linéaires significatives et non-significatives.

Par ailleurs, des facteurs autres que les coûts pourraient jouer sur le taux d’adoption
et l’acceptabilité des leviers. Par exemple, les préférences sur la mise en place de zones de
non-traitement, semblent ne pas concorder avec les conclusions précédentes. En effet, bien
que cette pratique soit peu chère, elle est également peu acceptée. Cela pose la question de
la rationalité des agriculteurs: est-ce que leur fonction objectif concernant les pollinisateurs
est réellement/uniquement leur revenu? Dessart et al. (2019) dans une revue complète,
mettent en avant que les facteurs comportementaux sont importants pour expliquer les choix
des exploitants.
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Tableau I.4: Résultats de la régression. Les coefficients estimés sont en gras, les écarts-type
sont entre parenthèses.

Variable dépendante:

Score d’acceptabilité des leviers

Âge 0.122**

(0.054)

Conseils de la Chambre d’Agriculture -1.904*

(1.089)

log(Surface agricole utile) -0.016***

(0.005)

Intensité - Pesticides -1.454***

(0.530)

Intensité - Labour -1.098**

(0.534)

Constante 23.60***

(3.036)

Observations 97

R2 0.275

Adjusted R2 0.236

Residual Std. Error 5.124 (df = 91)

F Statistic 6.917∗∗∗ (df = 5; 91)

Note: ∗p<0.1; ∗∗p<0.05; ∗∗∗p<0.01
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Facteurs comportementaux Nous nous sommes également intéressés aux facteurs
d’influence non pécuniaires des préférences des agriculteurs à propos des leviers techniques.
En effet, dans le chapitre V nous montrons, grâce à une analyse de notre modèle théorique,
que la présence de facteurs comportementaux conduit à une plus faible adoption de pratiques
pro-environnementales (Proposition 1, voir Preuve p.280). Afin d’explorer ces derniers, nous
avons effectué une régression linéaire multiple dans le chapitre II (Tableau I.4). Par ailleurs,
des tests statistiques ou des régressions linéaires simples réalisés sur les données 2021 viennent
compléter l’analyse (se référer au chapitre V). Nous suivons la typologie de Dessart et al.
(2019) sur les facteurs comportementaux. Nous présentons les facteurs, du plus proximal
(i.e. spécifique à la pratique) au plus distal (i.e. non spécifique à la pratique).

Connaissances et compétences Selon nos résultats, bien que presque 50% des agricul-
teurs reconnaissent un manque de connaissances sur l’ensemble des leviers techniques, et 40%
un manque de compétences, nous n’avons pas trouvé de corrélation avec l’acceptabilité des
pratiques en général (Tableau I.4). En revanche, on trouve une relation positive significative
entre adoption des bandes fleuries et niveau de connaissance à propos des bandes fleuries
(Test de Welch, t = −3.29, p < .001). Par contre, nos résultats montrent que la mise en
place d’une formation sur l’implantation de bandes fleuries n’influence pas l’acceptabilité des
pratiques (test de Spearman, ρ = −0.007, p > 0.1).

Aversion au risque Par ailleurs, l’aversion au risque pourrait jouer sur l’adoption des
leviers par les agriculteurs. En effet, certains leviers sont risqués financièrement puisqu’ils im-
pliquent des coûts supplémentaires immédiats alors que leurs bénéfices sont incertains. Cela
a été mis en avant par Kovács-Hostyánszki et al. (2017) dans une revue sur l’intensification
écologique relative aux pollinisateurs. Selon la littérature, l’utilisation de pesticides est ex-
pliquée, au moins en partie (jusqu’à ∼20% des épandages en Europe de l’Ouest, selon Bon-
temps et al. 2021), par le niveau d’aversion au risque des agriculteurs. De plus, l’intensité
du labour est également reliée à l’aversion au risque et plus exactement au risque adven-
tice. Ainsi, une acceptabilité faible des leviers pourrait être causée par l’aversion au risque
(Tableau I.4).

Les exploitants peuvent être anxieux à propos de la propagation de plantes adventices,
qui fait suite à la mise en place de certains leviers, notamment des habitats semi-naturels
en bordure de champ ou des bandes fleuries intra-parcellaires (Mante & Gerowitt, 2009;
Uyttenbroeck et al. , 2016). Une analyse conduite dans la même zone d’étude en 2011
avait déjà mis en avant une aversion au risque adventice suite à la mise en place de bandes
herbacées (Cordeau et al. , 2011). Nos résultats attestent que les agriculteurs averses au risque
adventice présentent une moins grande acceptabilité des bandes fleuries (Figure I.10a). Les
réticences associées aux bordures de champs non pulvérisées peuvent être aussi interprétées
en termes d’aversion au risque adventice, car les agriculteurs craignent la propagation des
mauvaises herbes et la baisse de la production (de Snoo, 1999). Par ailleurs, nous montrons
que l’aversion au risque adventice est fortement corrélée à l’aversion au risque financier (test
de Spearman, ρ = 0.52, p < .001), cette dernière diminuant l’acceptabilité des bandes fleuries
(Figure I.10b).
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(a) Aversion au risque adventice

(b) Aversion à la perte de revenu.

(c) Aversion à la perte en production.

Figure I.10: Aversion au risque et Willingness to accept (WTA) pour la mise en place de
bandes fleuries. Les trois régressions sont significatives (p < .05).
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Aversion à la perte de production Nos résultats montrent que cette aversion au
risque est corrélée à une crainte de perte de la production lors de la mise en place de ban-
des fleuries intra-parcellaires (test de Spearman, ρ = 0.48, p < .001). Cette aversion à la
perte en production est significativement associée à une moins grande acceptabilité (Figure
I.10c). Certaines études ont montré que les agriculteurs sont réticents aux les pratiques qui
retirent des terres de la production, ou qui diminuent la production totale d’une parcelle
(Bailey, 2015). Les agriculteurs sont souvent plus sensibles à la diminution des rendements
attendus que la pratique peut induire, qu’à l’évolution de leurs revenus espérés. Pourtant, il
a été montré que la réduction des coûts des intrants peut souvent compenser une baisse des
rendements (Boussemart et al. 2011; Jacquet et al. 2011; et dans le cas de la pollinisation
voir Catarino et al. 2019). C’est le cas pour les zones de non-traitement, dont la perte de
production qu’elles impliquent est compensée par les économies sur les intrants chimiques
(de Snoo, 1999).

Préférences temporelles Par ailleurs, les agriculteurs présentent une préférence pour
le présent concernant les bandes fleuries, car ceux qui préfèrent décaler les paiements avant
le semis sont moins enclins à adopter les bandes fleuries (Figure I.11). Certains agriculteurs
sont donc plus impatients que d’autres. Ce résultat est cohérent avec une récente étude de
Bougherara et al. (2021), réalisée sur des agriculteurs français dans la même région d’étude.
Il est aussi cohérent avec les observations dans la littérature: les agriculteurs accordent plus
d’importance aux revenus présents que futurs (Tanaka et al. , 2010; Duflo et al. , 2011).
Clot et al. (2017) soulignent que les agriculteurs impatients pourraient être réticents à
adopter des pratiques pro-environnementales parce qu’ils préfèrent les cultures commerciales
à croissance rapide. Par ailleurs, des recherches suggèrent que les préférences en matière de
risque et de temps peuvent être liées : les personnes qui sont plus tolérantes au risque peuvent
également être plus patientes (Anderhub & Güth, 2001; Burks et al. , 2009; Carpenter et al. ,
2011). C’est un phénomène que l’on peut soupçonner ici puisque la corrélation entre aversion
au risque financier et préférence pour un paiement la première année est positive (test de
Spearman, ρ = 0.22, p < .001).

Préoccupation environnementale L’acceptabilité des agriculteurs pourrait être in-
fluencée par leur préoccupation environnementale. En effet, nous montrons que plus les
exploitations sont intensives, moins elles sont enclines à adopter des leviers techniques pour
augmenter la magnitude du service de pollinisation (Tableau I.4). Ceci est cohérent avec
des résultats précédents tels que ceux de Perry-Hill & Prokopy (2014). Or, la taille de
l’exploitation, le niveau d’utilisation des pesticides, la profondeur du labour sont des indi-
cateurs de l’intensité agricole, et certaines études ont montré que les chefs d’exploitation
intensives étaient moins préoccupés par l’environnement que les autres (Gosling & Williams,
2010; Dessart et al. , 2019). Il en est de même pour l’utilisation de pesticides, car Mzoughi
(2011) ont montré que les exploitants en agriculture biologique (donc qui n’utilisent pas
de pesticides) étaient plus préoccupés par l’environnement. Dans notre cas, ce résultat est
retrouvé pour les bandes fleuries, où le niveau d’acceptation de la pratique est plus élevé
chez les exploitants n’utilisant pas de pesticides (test de Welch, t = −2.17, p < .05). Cepen-
dant, ce résultat est à nuancer puisque nous montrons dans l’article du chapitre II que les
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Figure I.11: Proxy de la préférence pour le présent ("Seriez-vous plus enclin à accepter le
contrat si le paiement s’effectuait avant le semis?") et Willingness to accept. La régression
logarithmique est significative (log(1 +WTA) = 5.8 + 0.34 log(x), p < .05).

agriculteurs présentent en grande majorité une attitude positive envers les pollinisateurs. Ils
reconnaissent leur rôle crucial pour l’agriculture d’un côté, et de l’autre reconnaissent que
l’agriculture est en partie responsable de leur déclin. Enfin, notre régression montre que
l’attitude positive envers les pollinisateurs n’influence pas l’acceptabilité des pratiques, ce
qui signifie que la préoccupation environnementale pourrait n’avoir qu’un rôle minime dans
l’adoption (Tableau I.4).

4.1.3 Biais comportemental, coût réel et coût perçu

Dans la section précédente nous avons montré que l’acceptabilité des leviers techniques était
guidée par des motivations pécuniaires mais aussi par des facteurs comportementaux comme
l’aversion au risque ou la préférence pour le présent. Ce résultat est tout à fait cohérent avec
les conclusions sur le fait que les agriculteurs ne sont pas uniquement influencés par les coûts-
bénéfices des pratiques agri-environnementales (voir Dessart et al. 2019 pour une revue de
littérature complète). Cela implique un écart entre ce qui est souhaitable au sens économique
(i.e. profitable) et ce qui est réellement observé en termes d’adoption: c’est-à-dire que certains
leviers techniques sont sous-adoptés par rapport au niveau d’efficience. Au niveau cognitif,
la présence de biais comportementaux est souvent à l’origine de la divergence entre attitude
et comportement réel (Kollmuss & Agyeman, 2002; Wilkinson & Klaes, 2017). Nos résultats
montrent une divergence entre l’attitude positive observée des agriculteurs à l’égard des
pollinisateurs, et leur utilisation de pesticides. En effet, nous n’observons pas de différence
significative de niveau d’utilisation de pesticides entre les agriculteurs qui s’entendent avec
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un apiculteur et fournissent un emplacement pour un rucher à proximité de leurs parcelles
(i.e. présentent une attitude positive envers les pollinisateurs), et les autres (Figure I.12).
De plus, les résultats de notre enquête montrent que les agriculteurs qui reconnaissent les
pesticides comme le facteur principal de déclin des abeilles, n’utilisent pas moins de pesticides
pour autant (ANOVA: F (3, 96) = 0.93, p = 0.43). Ceci rejoint les conclusions récentes de
Hevia et al. (2021), qui ont montré qu’en dépit d’une bonne perception de la pollinisation,
les agriculteurs sont réticents à adopter des leviers techniques favorables aux pollinisateurs.

Nous avons vu que, selon certaines théories en économie comportementale, un tel écart
entre attitude et choix pouvait se formaliser par l’écart entre l’utilité expérimentée et l’utilité
de décision (Kahneman et al. , 1997). Comme dans le modèle de Farhi & Gabaix (2020),
nous pouvons supposer que cet écart est causé par une mauvaise perception du coût marginal
du levier considéré. En d’autres termes, l’agriculteur surestime le coût des pratiques à cause
des biais auxquels il est sujet. La théorie appelle cette différence entre coût réel et coût
perçu le behavioral wedge ("surcoût comportemental" en français; Madrian 2014; Allcott &
Sunstein 2015). Grâce au jeu de données de nos enquêtes réalisées en 2021, nous estimons
ce surcoût comportemental pour la mise en place de bandes fleuries dans le chapitre V.
D’abord, les coûts et bénéfices pécuniaires de la mise en place d’une bande fleurie sont
estimés pour chaque exploitant afin d’exprimer le revenu réel d’une bande fleurie. Puis la
différence entre ce montant et la Willingness to accept donne le surcoût comportemental. Les
surcoûts comportementaux sont normalement distribués (Figure I.13), avec une moyenne de
745e.ha−1.an−1 et une grande variabilité (± 466e.ha−1.an−1). Le surcoût est donc plus élevé
en moyenne que le coût pécuniaire (∼545e.ha−1.an−1), ce qui laisser penser que les biais
comportementaux peuvent influencer de manière substantielle la décision des agriculteurs
vis-à-vis des leviers techniques.
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Figure I.12: Quantité de pesticides utilisée selon si l’agriculteur fournit un abri ou non aux
ruches, après entente avec un apiculteur.

Figure I.13: Distribution du surcoût comportemental concernant la mise en place de bandes
fleuries

71



4. SYNTHÈSE ET DISCUSSION DES RÉSULTATS Faure J.

Grâce à nos simulations (Chapitre V), nous montrons que le biais comportemental est le
principal déterminant de l’adoption des bandes fleuries (Figure I.14). En effet, plus de 43%
de la variabilité de l’adoption est expliquée par ce facteur, et même davantage si on considère
les interactions entre les facteurs. C’est presque trois fois plus que le coût pécuniaire de mise
en place des bandes fleuries. Ceci rejoint les conclusions de la revue de littérature de Dessart
et al. (2019), qui évoquent l’importance de considérer les facteurs psychologiques dans les
décisions des agriculteurs.

Figure I.14: Variance − de l’adoption des bandes fleuries − expliquée par les principaux
facteurs et leurs interactions. Le pourcentage exprime la proportion de la variance expliquée
par le facteur .

4.1.4 Choix des leviers bioéconomiques

Stimuler l’apiculture D’après notre revue de littérature, augmenter le nombre de
ruches est l’un des deux leviers techniques qui augmente de manière certaine la magni-
tude du service de pollinisation dans les agroécosystèmes agricoles intensifs (voir section
4.1.1). Le nombre de ruches a augmenté en France depuis 201521, notamment grâce aux
politiques de soutien à l’apiculture. En effet, entre 2017 et 2019 près de 8 millions d’euros
ont été dépensés en France pour soutenir l’apiculture, équivalent à 4.5epar ruche (Majewski,

21Source: https://www.adafrance.org/
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2017). Comme mis en exergue par Breeze et al. (2019), les deux recommandations énoncées
par les apiculteurs européens afin de les motiver à augmenter leur nombre de ruches sont
de (i) réduire l’utilisation de pesticides, et (ii) d’augmenter les paiements à destination de
l’apiculture. Nous évaluons ainsi deux leviers socioéconomiques différents pour augmenter les
ruches, relatifs aux deux recommandations: (i) une taxe sur les pesticides à destination des
agriculteurs, (ii) une subvention à destination des apiculteurs (relatif au chapitre III). En fait,
ces deux politiques correspondent à une internalisation des externalités qui sont inhérentes à
la relation apiculteur-agriculteur (Siebert, 1980).

Selon les agriculteurs et les apiculteurs, il serait intéressant de développer la communica-
tion entre les deux afin d’optimiser les bénéfices de l’interdépendance mutuelle qui existe entre
eux (Breeze et al. , 2019). Cette communication est assez peu développée en Europe, et peut
passer par des plateformes de mise en relation telles que Beewapi22. Elle se formalise par une
révélation d’information de la part des apiculteurs sur leur nombre de ruches à proximité des
parcelles des agriculteurs, en situation d’asymétrie d’information. En effet, les agriculteurs
n’ont souvent pas accès aux informations relatives aux ruches, difficiles à trouver et dont le
calendrier d’apport et de retrait n’est pas connu (Allier, 2012).

Stimuler l’adoption de bandes fleuries Le deuxième levier dont la littérature a
prouvé l’efficacité écologique pour augmenter la magnitude du service de pollinisation est
la mise en place de bandes fleuries intra-parcellaires (Albrecht et al. , 2020). Cependant, on
a montré qu’elles étaient peu adoptées, et nous avons révélé les préférences des agriculteurs
en ce qui les concerne: les coûts, le risque et la préférence pour le présent sont les trois princi-
paux facteurs qui influencent l’adoption. Pourtant, les bandes fleuries intra-parcellaires sont
de bonnes candidates pour augmenter le revenu moyen, puisqu’elles augmentent la pollinisa-
tion, et donc le rendement (Pywell et al. , 2015). De plus, elles augmentent la diversité spé-
cifique en pollinisateurs. Les assemblages diversifiés de pollinisateurs offrent une redondance
fonctionnelle ou une complémentarité des espèces pour assurer la résilience (i.e. capacité à
résister à un choc) du service de pollinisation et donc stabiliser les rendements (Winfree &
Kremen, 2009; Garibaldi et al. , 2011b; Brittain et al. , 2013; Garibaldi et al. , 2016).

Dans un premier temps, nous évaluons les performances bioéconomiques de l’adoption
des bandes fleuries en l’absence de levier socioéconomique à l’échelle de l’exploitation, afin de
comprendre comment concevoir une politique adaptée et optimale (relatif au chapitre IV).
Pour ce faire, nous simulons la décision d’un agriculteur rationnel, mais averse au risque,
et maximisant son revenu. Ce dernier peut choisir le niveau optimal d’adoption des bandes
fleuries, mais également ses intrants de production et son niveau d’assurance. Par ailleurs,
nous représentons la compétition économique possible entre abeilles sauvages et domestiques
par la présence d’un apiculteur auprès duquel l’agriculteur peut acheter un service de pollini-
sation en louant des ruches. Dans un second temps, nous proposons une théorie à propos du
levier bioéconomique agricole et optimal, qui prend en compte les facteurs comportementaux
et permet de restaurer l’efficience économique (relatif au chapitre V).

22http://www.beewapi.com/
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4.2 Évaluation - Quels leviers bioéconomiques efficients et durables?

4.2.1 Stimuler l’apiculture: économiquement efficace mais une faible perfor-
mance environnementale

Nous avons simulé trois politiques financières visant à améliorer la situation des apiculteurs,
afin qu’ils augmentent leur nombre de ruches. Les deux premières sont des subventions
directes aux apiculteurs: soit une subvention par ruche d’un montant fixe (scénario HS −
hive subsidy), soit une subvention par kilogramme de miel (scénario PS − price subsidy).
Le troisième scénario est l’implantation d’une taxe à l’hectare visant les agriculteurs, qui
est fonction de la quantité de pesticides utilisée dans les champs de cultures pollinisées (ici
colza; scénario PT − pesticide tax ). Nous les évaluons au regard d’un quatrième scénario de
référence qui représente la situation sans la mise en place des politiques. Par ailleurs, nous
évaluons l’effet de la communication entre agriculteurs et apiculteurs, c’est-à-dire le niveau
d’information partagé. Tous ces scénarios sont simulés dans un paysage agricole intensif, où
les cultures sont des céréales d’hiver (i.e. blé), des oléagineux (i.e. colza) et des prairies
temporaires.

Nous faisons l’hypothèse suivante concernant la performance économique: favoriser la
pollinisation des cultures va engendrer une augmentation de bien-être à la fois pour les
agriculteurs et les apiculteurs. Nous montrons que le niveau d’efficience (rapport entre
l’utilité totale dans le scénario et l’utilité totale maximale atteignable) augmente avec les
subventions, mais diminue avec la taxe (Tableau I.5). La communication semble améliorer
la situation économique dans chaque scénario respectif.

Tableau I.5: Niveaux d’efficience dans les scénarios d’absence de levier socioéconomique
(BAU), de subvention à la ruche (HS), de subvention du prix du miel (PS) et de taxe sur les
pesticides (PT). La référence (i.e. efficience de 1) est la situation où le critère de Bentham
est maximal.

BAU HS PS PT

Avec communication .918 .952 .934 .911

Sans communication .918 .937 .928 .904

Ainsi, pour les subventions, il y a une internalisation des externalités qui permet d’augmenter
l’utilité totale. Ceci a été théorisé dès 1952 dans l’article fondateur de James Meade. Par con-
tre, nous montrons dans le chapitre III que la taxe sur les pesticides n’a pas l’effet économique
escompté, car la diminution de la mortalité des abeilles permise par une réduction des pes-
ticides ne couvre pas les coûts engendrés par la taxe dans notre simulation. Nous montrons
même que la taxe n’augmente pas la provision du service de pollinisation (Figure I.15): dans
cette synthèse, nous éludons donc la taxe de l’évaluation bioéconomique.
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(a) Sans communication

(b) Avec communication

Figure I.15: Analyse multicritère Les magnitudes des services écosystémiques (orange),
des indicateurs de biodiversité (vert) et de l’indicateur d’efficience économique (bleu) sont cal-
culées pour chaque scénario avec (a) et sans (b) communication. La variation des indicateurs
par rapport au scénario BAU est représentée.
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Grâce à une analyse multi-critère (Figure I.15), nous montrons que les subventions (HS
et PS) sont compatibles avec la production agricole, puisqu’elles augmentent la magnitude
des services de pollinisation et de provision agricole (Figure I.15b). Par contre, elles sem-
blent compatibles avec des pratiques agricoles intensives (i.e. augmentation de la proportion
de grandes cultures au dépens des prairies), puisque la qualité de l’eau (relative à la pol-
lution azotée) et l’abondance des abeilles sauvages diminuent lorsque les subventions sont
mises en place. Ainsi, leur performance environnementale est faible. Nous montrons que la
communication accentue l’antagonisme entre subventions et performance environnementale
(I.15a).

Dans le chapitre III, nous montrons que bien que la présence d’abeilles domestiques est in-
compatible avec des niveaux élevés de pesticides, elle est compatible avec un paysage agricole
simplifié, caractérisé par une faible présence d’habitats semi-naturels (i.e. prairies tempo-
raires ici). En effet, grâce aux ruches, les abeilles domestiques sont indépendantes des habi-
tats semi-naturels pour leur nidification. De plus, l’apport de ressources supplémentaires par
les apiculteurs en cas de disette florale (Bretagnolle & Gaba, 2015; Requier et al. , 2015)
les rend quasi-indépendantes de l’existence d’habitats semi-naturels. Ainsi, la stimulation de
l’apiculture est compatible avec des paysages simplifiés: ceci est illustré par le marché de la
pollinisation des amandiers en Californie, où le paysage est très simplifié, au dépens des habi-
tats naturels ou semi-naturels (Narjes & Lippert, 2019). Les subventions apicoles ont pour
effet économique d’augmenter le revenu marginal des abeilles domestiques, ce qui implique
une substitution entre abeilles sauvages et domestiques (voir Encadré 6 sur la substitution
entre abeilles sauvages et domestiques). Stimuler l’apiculture a donc un effet néfaste sur la
biodiversité et sur une diversité de services écosystémiques, puisqu’il a été montré que la
complexité paysagère augmente leur magnitude (Tscharntke et al. , 2012).

Si l’apiculture et les abeilles domestiques étaient absentes du territoire, les agriculteurs
devraient adapter (i.e. désintensifier) leurs pratiques afin de bénéficier du service de pollini-
sation sauvage de manière optimale, comme montré par Brosi et al. (2008) et Keitt (2009).
La présence d’abeilles domestiques défavorise celle des abeilles sauvages, car les agriculteurs
peuvent s’appuyer davantage sur un service de pollinisation artificialisé, et souvent à moindre
coût puisque les habitats semi-naturels sont moins profitables que les grandes cultures (voir
Encadré 6). Ce mécanisme a été mis en lumière par Kleczkowski et al. (2017) et Narjes &
Lippert (2019). De plus, la communication, qui peut être vue comme une diminution des
coûts de transaction (Barnaud et al. , 2018), motive les agents à renforcer leurs stratégies
économiques productives et donc à favoriser la pollinisation domestique.
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Encadré I.6 - Substitution entre abeilles sauvages et domestiques

Dans cet encadré nous exprimons le taux marginal de substitution entre abeilles
sauvages et domestiques, à partir d’un modèle stylisé, afin d’identifier les différents effets
en jeu. Nous définissons Π(f) et Π(k), les revenus respectivement de l’agriculteur et de
l’apiculteur représentatifs. Par ailleurs, la fonction de bien-être social est donnée par
W = Π(f) + Π(k). Le revenu de l’agriculteur est donné par:

Π(f) = ηpoll(Nd, Nw) + ηSNH(xSNH)

avec Nd la population d’abeilles domestiques, Nw celle d’abeilles sauvages, xSNH la
surface en habitats semi-naturels, ηpoll et ηSNH les marges brutes des cultures pollinisées
et des habitats semi-naturels respectivement. Celui de l’apiculteur est donné par:

Π(k) = ηhoney(Nd)

avec ηhoney la marge brute du miel. On fait le postulat que la population d’abeilles
sauvages est dépendante la surface en habitats semi-naturels (i.e. Nw = G(xSNH)). On
fait le postulat que G est bijective, c’est-à-dire qu’on peut écrire xSNH = G−1(Nw). Grâce
à la différentielle de W on peut écrire:

dW

dNd

=
∂ηhoney

∂Nd

+
∂ηpoll

∂Nd

dW

dNw

=
∂ηpoll

∂Nw

+
∂ηSNH

∂Nw

ce qui donne

dW
dNd
dW
dNw

= −dNw

dNd

= TMSNw,Nd =

(i)︷ ︸︸ ︷
∂ηpoll

∂Nd

+

(ii)︷ ︸︸ ︷
∂ηhoney

∂Nd

∂ηpoll

∂Nw︸ ︷︷ ︸
(iii)

+
∂ηSNH

∂Nw︸ ︷︷ ︸
(iv)

(I.18)

Effets en Eq.I.18:

(i) Revenu marginal de la pollinisation des cultures par les abeilles domestiques

(ii) Revenu marginal du miel
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(iii) Revenu marginal de la pollinisation des cultures par les abeilles sauvages

(iv) Revenu marginal des habitats semi-naturels

Ainsi, le taux marginal de substitution entre abeilles sauvages et domestiques est
dépendant des effets respectifs sur le rendement des cultures pollinisées ((i) et (iii)). De
manière assez intuitive, plus un type d’abeilles est efficace pour augmenter le rendement,
plus il est privilégié par rapport à l’autre. De plus, les effets économiques annexes rat-
tachés aux abeilles domestiques (i.e. production de miel; (ii)) ou aux abeilles sauvages
(i.e. revenus liés aux habitats semi-naturels; (iv)) jouent également dans la décision.
Conserver les abeilles sauvages impose un maintien d’habitats semi-naturels, qui peuvent
être rémunérateurs et donc jouer en leur faveur dans la décision économique. D’un point
de vue purement économique, si les habitats semi-naturels ne sont pas ou peu rémunéra-
teurs (e.g. bordures de champs herbacées), il sera optimal de réduire leur surface, au
profit d’une augmentation du nombre de ruches qui elles, rémunèrent l’apiculteur. Une
subvention à l’apiculture augmente le revenu marginal du miel (ii) ce qui a pour effet de
réduire l’intérêt économique des abeilles sauvages.

Conclusion partielle

Selon les résultats de nos simulations, les leviers bioéconomiques basés sur la stimu-
lation économique de l’apiculture pour augmenter le nombre de ruches semblent efficaces
économiquement. Par contre, ils présentent une faible performance environnementale puisqu’ils
sont compatibles avec une simplification des paysages et le remplacement d’un service de
pollinisation naturel, assuré par les pollinisateurs sauvages, par un service de pollinisation do-
mestique (i.e. artificiel), assuré par les abeilles mellifères. De plus, la simplification paysagère
entraîne une perte de biodiversité et de certains services écosystémiques. Ainsi, nous nous
penchons sur le deuxième levier technique identifié comme efficace pour assurer la pollinisa-
tion: les bandes fleuries.
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4.2.2 Adopter des bandes fleuries: un levier cher, mais compatible avec une
agriculture durable

Dans cette section, nous évaluons les conséquences bioéconomiques de l’adoption de bandes
fleuries intra-parcellaires, en l’absence de levier socioéconomique étatique (partie relative au
chapitre IV). Ceci nous permet de simuler les performances économiques des bandes fleuries
qui conditionnent les choix stratégiques optimaux des agriculteurs, en situation de rationalité
économique. Nous avons vu que le coût et le risque jouaient sur le niveau d’adoption de cette
pratique: nous nous plaçons donc en contexte incertain, ce qui nous permet de simuler à la fois
l’impact sur le revenu moyen associé aux bandes fleuries, mais aussi sur le niveau de risque.
Nous modélisons les choix d’un agriculteur représentatif concernant sa production agricole et
la surface de ses parcelles allouées aux bandes fleuries (notée WILD). Celui-ci est considéré
comme averse au risque et maximise son utilité espérée. Dans cette section, ses préférences
pour le risque restent rationnelles dans le sens où elles sont monotones et transitives (par
exemple il n’y a pas d’aversion à la perte; Wilkinson & Klaes 2017). Nous modélisons
également des alternatives aux bandes fleuries en matière de pollinisation (i.e. location de
ruches sous forme de paiement pour service écosystémique; notée DOM ) et de gestion du
risque lié à la pollinisation (i.e. assurance agricole; notée FIN ). Dans cette section, nous
n’incluons pas de surcoût comportemental, afin de nous focaliser sur les décisions purement
économiques.

Dans le chapitre IV, nous montrons que le paiement pour service de pollinisation est
un substitut des bandes fleuries concernant le niveau de pollinisation moyen (nous l’avons
montré en Encadré 6). Nous montrons aussi que l’assurance récolte est un substitut des
bandes concernant la gestion du risque lié à l’instabilité du service de pollinisation. Ce dernier
point a été mis en avant dans la théorie de l’assurance naturelle, par Baumgärtner (2007).
Nos simulations indiquent que la mise en place de bandes fleuries est moins performante
que le paiement pour service écosystémique concernant l’augmentation du revenu moyen
(Figure I.16). En effet, bien qu’à faible taux d’adoption les bandes fleuries présentent une
bonne performance économique moyenne, cette dernière atteint un seuil avant de décroître
au delà de 30% de surface convertie en bandes fleuries. Cela s’explique par l’augmentation
quadratique des coûts associés aux bandes fleuries intra-parcellaires (voir chapitre IV). Cette
augmentation quadratique représente le fait qu’au delà d’un certain seuil les coûts fixes (e.g.
matériel supplémentaire) augmentent largement. De plus, au delà de ce seuil la magnitude
des coûts d’opportunités est grande (Delphia et al. , 2019).

Nous montrons aussi qu’en ce qui concerne l’atténuation du risque, la mise en place de ban-
des fleuries est moins performante que la souscription d’un contrat d’assurance (Figure I.16).
En effet, alors que la VaR augmente continuellement avec l’adoption du contrat d’assurance
(Figure I.16a), elle suit la même forme en "cloche" que précédemment décrite pour les bandes
fleuries (Figure I.16c). Ainsi, les bandes fleuries sont efficaces économiquement lorsqu’elles
sont faiblement adoptées, mais leurs performances sont limitées par leur coût élevé à partir
d’un certain seuil d’adoption. De plus, elles peuvent entrer en concurrence avec d’autres
solutions de gestion de la pollinisation basées sur les marchés. Ce dernier fait implique que
ces solutions sont internalisées, et donc plus efficientes: par exemple, Champetier et al.
(2019) ont montré que le marché de la pollinisation en Californie s’est adapté à la demande
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croissante en pollinisation, tout en gardant des prix bas, notamment grâce aux ventes de miel
(Champetier & Sumner, 2019).

Figure I.16: Performances économiques. La Value-at-risk (courbes noires pointillées)
est représentée pour l’adoption de FIN (a), DOM (b) et WILD (c). Le revenu moyen (courbes
colorées, traits pleins) et l’écart-type (courbes colorées, traits pointillées) sont aussi représen-
tées.

Par ailleurs, nos simulations révèlent que les bandes fleuries ont une bonne performance
écologique puisqu’elles augmentent la population d’abeilles sauvages (Figure I.17). Ceci est
en accord avec les résultats de Albrecht et al. (2020) et Zamorano et al. (2020). Par
contre, leur adoption, comme celle des instruments de marchés (FIN et DOM), pourrait
être associée à une simplification du paysage (i.e. augmentation de la surface en colza au
dépens des prairies) si les agriculteurs essayent de tirer le maximum de profit de la situation.
En effet, l’augmentation des abeilles sauvages (et donc du service de pollinisation qui y
est associée) rend le colza plus attractif comparé à d’autres utilisations des sols comme les
prairies et habitats semi-naturels qui apportent une complexité paysagère bénéfique pour
l’environnement (Tscharntke et al. , 2012). On assiste alors à un aléa moral, puisque les
agriculteurs s’exposent davantage au risque en adoptant les bandes fleuries (Zweifel & Eisen,
2012). Cependant cette situation théorique reste peu probable, notamment puisque d’autres
facteurs que les revenus guident la décision des agriculteurs (voir section 4.1.2).

Figure I.17: Intrants de production et conséquences écologiques. Niveaux d’intrants
de production: proportion de colza (ligne traits), utilisation de pesticides (ligne continue),
ainsi que l’abondance correspondante d’abeilles sauvages (ligne point/traits) et d’abeilles
domestiques (ligne points), en fonction de l’adoption de FIN (a), DOM (b) et WILD (c).

81



4. SYNTHÈSE ET DISCUSSION DES RÉSULTATS Faure J.

Nous montrons que la stratégie optimale de gestion du risque lié à la pollinisation pour les
agriculteurs, consiste à assurer la quasi-totalité de leurs cultures pollinisées, et à profiter au
maximum du marché de la pollinisation (Figure I.18). La surface optimale de colza convertie
en bandes fleuries est de 12%, ce qui n’est pas négligeable. Malgré cela, l’abondance et la
diversité en abeilles sauvages restent faibles puisqu’elles sont respectivement de 25 et 50%
de leur capacité maximale. Cependant, malgré le fait que le niveau optimal (et rationnel)
d’adoption de bandes fleuries soit de 12% environ, nos enquêtes montrent des taux d’adoption
bien inférieurs.

Figure I.18: Stratégie optimale. Niveaux des intrants de production (proportion de colza
en noir et utilisation de pesticides en blanc), de l’adoption de FIN (bleu), DOM (rouge) et
WILD (vert), ainsi que des éléments écologiques (abondance d’abeilles sauvages en jaune et
diversité en brun).

Conclusion partielle

Nous avons montré que les bandes fleuries sont un levier technique cher, mais qui per-
mettrait de stimuler une pollinisation basée sur les pollinisateurs sauvages. La stratégie ra-
tionnelle pour les agriculteurs serait de transformer un certain pourcentage de leurs cultures
pollinisées par des bandes fleuries (ici, environ 12%). Cependant, nous avons vu précédem-
ment que le taux d’adoption des bandes fleuries était très faible parmi les exploitants, et
que l’une des causes majeures est la présence de facteurs psychologiques. Ainsi, un levier
bioéconomique intéressant serait une combinaison entre une subvention et un levier com-
portemental, afin de restaurer l’efficience tout en gardant une bonne performance environ-
nementale.
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4.2.3 Politique comportementale mixte: un levier écologiquement performant,
et efficient

Dans le chapitre V, nous développons une théorie sur des politiques agri-environnementales
combinées (i.e. intégrant une subvention et un levier comportemental). Nous nous interro-
geons sur la manière de les définir afin de fournir un niveau socialement optimal de service
écosystémique. Ces politiques peuvent prendre diverses formes. Dans le cas des bandes
fleuries, il peut s’agir par exemple d’un paiement avant le semis (visant à s’adapter aux
préférences temporelles hyperboliques supposées des agriculteurs), d’une formation technique
sur leur mise en place, ou de lettres les informant du taux d’adoption de bandes fleuries aux
alentours (Dessart et al. , 2019). Nous constatons que la demande la plus élevée était celle
pour une politique qui concentrerait le paiement avant le semis (voir Annexe ??). Nous mon-
trons que la mise en place d’une telle politique augmenterait significativement l’acceptabilité
des bandes fleuries (test de Spearman, ρ = 0.26, p < .001).

Dans un premier temps, nous montrons que la présence d’un biais comportemental aug-
mente le niveau optimal d’intervention. Comme mis en avant par Dessart et al. (2019),
c’est l’un des problèmes rencontrés par la Politique Agricole Commune actuellement, dont
les bases théoriques néoclassiques postulent que les exploitants sont rationnels d’un point de
vue économique. Ainsi, le niveau d’intervention nécessaire pour restaurer l’optimum social
est largement sous-évalué ex ante, conduisant à des politiques agri-environnementales sous-
optimales. Nous montrons dans le chapitre V que la provision de bandes fleuries à l’optimum
social sur le territoire simulé est de 12.1ha (pour N = 50 exploitations), et que la provision
sans intervention n’est que de 1.5ha. Cependant, nous montrons qu’elle serait trois fois plus
élevée (∼4.5ha) sans biais comportemental de la part des exploitants. Traduit en termes de
budget, cela signifie que le surcoût public imposé par le biais comportemental est en moyenne
de 1700epar exploitation, si seules des subventions sont utilisées.

Condition d’efficience Nous explorons ensuite à quelle condition il est efficient, pour le
décideur, de mettre en place une politique de subvention combinée avec un levier comporte-
mental, plutôt qu’une subvention seule. Pour cela nous effectuons une analyse comparée de
coût-efficacité23. Nous trouvons qu’il est optimal de mettre en place une politique combinée
si et seulement si:

χ <
αz

αm
g(χ) (I.19)

voir la Preuve en page 281.

où χ est le niveau d’outil comportemental, αm et αz sont les coûts marginaux respective-
ment de l’outil comportemental et de la subvention, et g est une fonction liée à l’efficacité

23Comme dans Benartzi et al. (2017), l’efficacité est le niveau de distorsion du coût perçu obtenu grâce
à l’effort investi par le décideur politique. Par exemple, pour une subvention classique et sans coûts de
transactions, l’efficacité est de 1, car 1 euro investi est perçu par l’agriculteur comme une réduction du coût
marginal de 1 euro, et l’efficacité marginale est constante. Typiquement, pour une politique comportementale,
l’efficacité marginale est décroissante (Lehner et al. , 2016; Benartzi et al. , 2017).
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de l’outil comportemental, que l’on postule croissante et concave car les leviers comporte-
mentaux sont efficaces à des niveaux faibles mais deviennent inefficaces lorsqu’ils sont trop
utilisés (Lehner et al. , 2016; Benartzi et al. , 2017).

La condition en Eq.I.19 met en évidence que l’utilisation de l’outil comportemental est
efficace jusqu’à un seuil déterminé par le ratio des coûts des outils financiers et non financiers,
ainsi que par son efficacité à modifier le comportement de l’agriculteur (terme de droite).
En outre, l’Eq.I.19 indique qu’il existe un "effet de compensation" entre le coût de l’outil
comportemental et son efficacité. Par exemple, même si une campagne d’information présente
une faible efficacité pour changer les comportements, il peut être intéressant de l’utiliser car
elle présente un faible coût (Ölander & Thøgersen, 2014).

L’Eq.I.19 peut être considérée comme une comparaison entre deux efficacités. Le terme
de gauche est l’efficacité hypothétique − notée η1 − de l’outil comportemental s’il était
identique à la subvention, à savoir un pour un (sans coûts de transaction). Le terme de droite
est l’efficacité réelle de l’outil comportemental corrigée par le ratio de coût des instruments
− notée η2. Ces deux efficacités peuvent être comparées dans un graphique effort-efficacité,
concernant l’utilisation de l’outil comportemental (Figure I.19). La première bissectrice (η1 =
χ, en rouge) représente le terme gauche de l’Eq.I.19 : le cas où une unité d’effort a un
signal équivalent à une unité de coût perçu. Les courbes bleues (η2,1 et η2,2) représentent le
terme de droite de l’Eq.I.19 pour deux leviers comportementaux différents. Chaque courbe
bleue est comparée à la ligne rouge, la différence est appelée l’efficacité relative (η2,./ η1).
Conformément à la condition d’efficience, lorsqu’elle est supérieure, l’utilisation de l’outil
comportemental est optimale (η2,./η1 > 1), lorsqu’elle est inférieure, l’utilisation de l’outil
comportemental n’est pas optimale, et la subvention est plus efficace (η2,./η1 < 1). Il s’agit ici
d’une visualisation concrète des calculs d’efficacité relative utilisés dans Benartzi et al. (2017).
En raison des propriétés concaves croissantes de l’efficacité des outils comportementaux,
s’assurer qu’il existe un niveau d’outil pour lequel l’efficacité relative est supérieure à 1 est
suffisant pour prouver que l’utilisation d’outils comportementaux devrait être envisagée par
le décideur politique.
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Figure I.19: Effort-efficacité de l’utilisation de l’outil comportemental.

Nous montrons également qu’une condition nécessaire et suffisante pour l’utilisation d’une
politique combinée est donnée par:

∂g

∂χ
(0) >

αm

αz
(I.20)

voir la Preuve en page 281.

L’Eq.I.20 nous renseigne sur le fait que le décideur peut retirer l’outil comportemental
de ses considérations si l’efficacité marginale de la première unité (i.e. en 0), est inférieure
au ratio des coûts. Dans une perspective opérationnelle, le décideur politique doit évaluer
les coûts ex ante de la subvention et de l’outil comportemental et comparer le ratio avec la
sensibilité à la politique comportementale considérée. La première peut être réalisée avec
une estimation "classique" des coûts des mesures politiques (voir par exemple Balana et al.
, 2011), tandis que la seconde peut être estimée à l’aide de méthodes économétriques (par
exemple une expérience de choix comme dans Broch & Vedel, 2012).

Une valeur de χ remarquable, appelée χ̄ est celle pour laquelle Eq.I.19 est une égalité
(l’efficacité relative est de 1). C’est le seuil au delà duquel l’utilisation de l’outil comporte-
mental n’est plus optimale. Par conséquent, l’intervalle d’existence de χ est ]0, χ̄]. L’existence
et l’ampleur de χ̄ dépendent de la courbure de η2, c’est-à-dire de αz/αm et de la courbure
de g. En d’autres termes, plus l’efficacité absolue de l’outil comportemental, ou son effi-
cacité relative à l’outil financier, est élevée, plus la probabilité que l’utilisation de l’outil
comportemental soit optimale pour le décideur politique est grande.

Nous pouvons illustrer ce résultat avec l’étude de Czap et al. (2019): les auteurs ont
exploré l’effet d’un nudge sur agriculteurs américains avec des lettres sur l’inscription aux
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programmes agro-environnementaux. Supposons maintenant que la même expérience soit
également menée au Canada, toutes choses égales par ailleurs : puisque le coût marginal des
fonds publics (ici αz) est plus élevé au Canada qu’aux États-Unis (Auriol & Warlters, 2012),
notre résultat prescrit que la probabilité que la politique combinée soit plus efficiente que
la subvention seule est plus grande aux États-Unis qu’au Canada. En résumé, le décideur
politique devrait diversifier sa boîte à outils, en examinant l’écart entre les coûts des outils
et la sensibilité des agriculteurs aux instruments comportementaux.

La combinaison socialement optimale Nous considérons ensuite une boîte à outils
théorique pour le décideur politique, composée d’une subvention unique24, et d’un outil com-
portemental dont le niveau peut être adapté à chaque territoire. Nous montrons que le niveau
optimal d’utilisation du levier comportemental doit internaliser une partie des défaillances
de marché (externalités et biais comportementaux), l’autre partie étant internalisée par la
subvention unique (voir chapitre V).

Concernant la répartition optimale des outils comportementaux entre les agriculteurs,
nous montrons que l’allocation de l’outil comportemental doit concerner en priorité les
agriculteurs les plus influents, c’est-à-dire les plus connectés (voir chapitre V). À l’échelle
territoriale, cette connectivité dépend de deux caractéristiques:

D’abord, la connectivité géographique du paysage agricole. Celle-ci est principalement
déterminée par deux caractéristiques du paysage. Premièrement, la taille moyenne
des parcelles, car plus elle est élevée, plus le nombre de voisins et la proximité sont
faibles (Clough et al. , 2020). Deuxièmement, le niveau de remembrement25. Clough
et al. (2020) ont montré que les deux sont liés, et peuvent être associés à l’intensité
du paysage. Ainsi, schématiquement, plus l’intensité du paysage est élevée, plus la
connectivité du paysage est faible.

Ensuite, la proximité sociale sur le territoire. Cette dernière va dépendre de l’historique
du territoire, mais aussi des institutions mises en place (Vialatte et al. , 2019).

En résumé, il est coût-efficace pour les décideurs politiques de concentrer les leviers com-
portementaux sur les paysages présentant la plus grande connectivité écologique et sociale.
Cela implique que (i) les paysages moins intensifs et (ii) les paysages avec une grande prox-
imité sociale devraient être ciblés en priorité. Le résultat (i) complète les études écologiques
sur l’efficacité des programmes agri-environnementaux. En effet, la littérature a montré que
ces pratiques sont plus efficaces dans les paysages complexes et extensifs (Batáry et al. , 2011;
Deguines et al. , 2014; Sutter et al. , 2018; Marja et al. , 2019). Le résultat (ii) complète la
littérature sur l’action collective, qui montre que de bonnes relations sociales dans un paysage
peuvent bénéficier à la fourniture de services écosystémiques (Barnaud et al. , 2018).

24En effet, il est impossible pour un décideur d’obtenir des informations complètes sur tous les paramètres
individuels et de mettre en place des subventions personnalisées (Cornes & Sandler, 1996). Dans ce cas, la
subvention optimale devient sous-optimale (second best subsidy).

25Le remembrement des terres est un réarrangement planifié de parcelles de terre fragmentées et de leur
propriété, souvent dans le but de faciliter et d’accroître la superficie des terres contiguës, car les grandes
terres contiguës réduisent naturellement le nombre de voisins directs
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4.3 Conclusion

Finalement, nos travaux ont permis de remplir les deux objectifs fixés en section I.2. En
effet, nous avons rempli notre premier objectif puisque nous avons identifié que la mise en
place de ruches et la mise en place de bandes fleuries, soutenues par des politiques financières
classiques ou combinées (i.e. intégrant une subvention et un levier comportemental), pou-
vaient constituer des leviers bioéconomiques efficaces pour assurer la fourniture du service
de pollinisation entomophile dans les territoires agricoles intensifs. Nous avons aussi rem-
pli notre deuxième objectif puisque nous avons évalué ces leviers. Nous avons montré que
soutenir l’apiculture et la mise en place de ruches était économiquement performant, mais
était compatible avec une agriculture intensive ayant un impact négatif sur l’environnement.
Nous avons aussi montré que la mise en place de bandes fleuries, au contraire, possédait
une bonne performance écologique mais que ce levier était cher et peu adopté en l’état.
Nous avons donc proposé une politique optimale combinée, intégrant une subvention et un
levier comportemental, permettant de restaurer l’optimum social et d’atteindre une bonne
performance bioéconomique.
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5 Discussion générale

5.1 Contributions principales des travaux

En répondant aux quatre enjeux économiques posés en section 1.4.2, cette thèse constitue un
traitement original de la problématique de l’adoption de pratiques agro-environnementales.
Nous proposons ici d’exposer trois contributions majeures de nos travaux.

5.1.1 Le comportement des exploitants à prendre en compte dans l’équation de
l’intensification écologique

Dans cette thèse, nous avons montré à plusieurs reprises que les décisions d’adoption concer-
nant les pratiques qui favorisent les pollinisateurs sont motivées par les revenus, mais aussi
par d’autres facteurs d’ordre psychologique. Ceux-ci amènent les agriculteurs à prendre des
décisions qui ne maximisent pas leur bien-être ni celui de la société. Dans ce cas, le postu-
lat d’homo oeconomicus mis en avant par la théorie économique standard est invalidé. Nos
travaux s’inscrivent donc dans le courant contemporain qui se positionne en faveur d’une
intégration des enseignements de l’économie comportementale au sein de l’économie agricole
(Streletskaya et al. , 2020). Grâce aux enseignements de la psychologie et à la modélisa-
tion originale du comportement et de la décision des agriculteurs, nous avons montré que
les facteurs psychologiques pouvaient avoir plus d’importance que les facteurs pécuniaires
pour prédire la décision. Ce résultat répond directement à l’interrogation soulevée par Kleijn
et al. (2019) en ce qui concerne l’écart entre ce qui est montré par la science écologique,
et ce qui est réellement adopté par les agriculteurs. Dans ce contexte, intégrer une dimen-
sion psychologique aux études et aux modèles économétriques agricoles est primordial pour
représenter de manière adéquate le comportement des agriculteurs (Austin et al. , 1998).
Certaines revues de littérature récentes ont montré que les facteurs psychologiques sont les
moins étudiés au sein des déterminants de l’adoption de pratiques agro-environnementales
(par exemple Liu et al. , 2018b; Foguesatto et al. , 2020). En effet, l’utilisation de modèles
purement rationnels pour expliquer les décisions des agriculteurs est encore universellement
accepté et utilisé en sciences économiques (Hardaker & Lien, 2010).

Cependant, au cours de la dernière décennie, de plus en plus d’études économiques creu-
sant les préférences non-standard des exploitants ont été publiées (Dessart et al. , 2019). Par
exemple, Mzoughi (2011) a montré que les exploitants pratiquant l’agriculture biologique
avaient une préoccupation pour l’environnement plus importante. Un autre exemple est celui
de Duflo et al. (2011), qui montrent que les agriculteurs peuvent avoir des préférences tem-
porelles non rationnelles. Ici, nous avons montré que les agriculteurs étaient potentiellement
influencés par plusieurs facteurs comportementaux comme l’aversion au risque, l’aversion à
la perte de production, l’impatience ou la préoccupation environnementale. Tous ces facteurs
comportementaux ont déjà été reconnus comme importants dans la décision, mais le nombre
d’études à leur sujet reste faible à ce jour. Nous avons aussi montré que les agriculteurs, mal-
gré leur réticence à adopter des pratiques favorables aux pollinisateurs, avaient une bonne
perception de la pollinisation et adoptaient généralement une attitude positive envers les
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abeilles, ce qui rejoint les résultats d’Hevia et al. (2021). Ces résultats constituent un pre-
mier pas vers une meilleure compréhension de la formation des préférences et des croyances
des agriculteurs à propos de la pollinisation (Breeze et al. , 2019; Hevia et al. , 2021).

Cette thèse constitue également une avancée substantielle et novatrice en matière de mod-
élisation des comportements des agriculteurs. En effet, elle s’appuie sur une formalisation
contemporaine des biais comportementaux, basée sur la théorie microéconomique néoclas-
sique, mais intégrant un écart entre ce qui est prédit et ce qui est observé (i.e. la différence
entre l’utilité perçue et expérimentée; Carlsson & Johansson-Stenman, 2019; Farhi & Gabaix,
2020. Cette modélisation, où les agents optimisent la "mauvaise" fonction, s’appuie sur des
racines théoriques et empiriques en psychologie, provenant notamment de Kahneman et al.
(1997). Notre démarche s’inscrit dans la tendance actuelle de "behavioralisation" de la théorie
économique standard. En effet, certains auteurs s’attachent à adapter la théorie standard
en intégrant une dimension comportementale aux agents, avec notamment la version com-
portementale de la microéconomie du consommateur (Gabaix, 2014), de la taxation optimale
(Farhi & Gabaix, 2020) ou du modèle nouveau-keynésien de l’économie (Gabaix, 2020). Ce
type de modèle nous a permis d’adopter une approche normative, de développer des résultats
de statique comparative et de réaliser des simulations, ce qui est plus difficile avec des modèles
moins stylisés. Notre démarche de modélisation, la première du genre à notre connaissance en
économie agricole, est prometteuse pour le développement d’autres modèles visant à étudier
de manière empirique et simuler les comportements des agriculteurs. En effet, elle emploie
le formalisme de l’utilité aléatoire, classiquement utilisé en économétrie agricole (voir par
exemple Bougherara et al. , 2021).

5.1.2 Les politiques agroenvironnementales comportementales optimales

Nos résultats ont montré que les biais comportementaux menaient à une sous-estimation
des montants nécessaires pour restaurer l’optimum social. Par exemple, nos simulations ont
montré que prendre en compte les facteurs psychologiques à propos des bandes fleuries aug-
mentait en moyenne de 1700e l’intervention optimale par exploitation. Ce cadre d’évaluation
des politiques publiques avait déjà été établi par Madrian (2014), mais ici nous l’avons formal-
isé à travers une théorie, et illustré pour les politiques économiques agroenvironnementales.
Les évaluations ex ante et ex post des politiques actuelles, par exemple dans le cas de la Poli-
tique Agricole Commune, sont basées sur le postulat de rationalité, ce qui peut conduire à
des estimations irréalistes. Dessart et al. (2019) évoquent une évaluation de la Commission
Européenne de 2018, dans laquelle la simulation de l’adoption d’un éco-régime volontaire
mènerait à une adoption de 90 à 100% selon les régions: des taux jamais observés.

Une littérature grandissante traite de politiques comportementales à destination des
agriculteurs (e.g. Kuhfuss et al. , 2016; Peth et al. , 2018; Chabé-Ferret et al. , 2019; Czap
et al. , 2019). Nos résultats sur le comportement des agriculteurs nous ont amené à élaborer
une politique publique hybride: intégrant à la fois des subventions classiques et une com-
posante comportementale. Cette approche combinée est novatrice, dans le sens où elle n’est
que très peu envisagée, aussi bien par les experts que par les décideurs (Dicks et al. , 2016;
Pe’er et al. , 2020, voir cependant Carlsson & Johansson-Stenman, 2019). Son caractère
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novateur vient du fait que dans notre modèle, le décideur politique arbitre entre les deux
outils, à partir d’une fonction objectif de bien-être social. Souvent, les politiques comporte-
mentales (appelées nudges) sont envisagées de manière indépendante et complémentaire −
et non substituable − aux subventions déjà en place (Ouvrard & Stenger, 2019). Ici, nous
avons proposé une théorie qui stipule une substitution partielle, par analogie avec la théorie
microéconomique (Pindyck & Rubinfeld, 2018). Ainsi, notre thèse participe à la conceptual-
isation de politiques agri-environnementales innovantes, en vue d’augmenter leur efficience.
C’est une problématique très actuelle: en démontre un rapport publié en avril 2021 dans le
cadre du projet PollDiff Captage financé en partie par l’Union Européenne26.

De nombreuses études ont montré que les politiques comportementales présentaient des
coûts faibles, ce qui les rendait avantageuses (Benartzi et al. , 2017). La définition d’un nudge
(i.e. action pas ou peu coûteuse; Ouvrard, 2019) inclut même cette notion. Cependant, il a été
montré que les outils comportementaux ont une efficacité marginale décroissante (Benartzi
et al. , 2017). C’est pourquoi nous avons proposé dans nos travaux une théorie d’une politique
hybride comportement/subvention, et avons cherché quelles étaient les conditions pour la
rendre optimale. Ainsi, nous avons formalisé la réponse à la question posée par Grolleau
et al. (2015) sur les incitations monétaires dans la politique agroenvironnementale : "peut-
on faire mieux avec moins ?".

Nous avons montré qu’il existe trois sources de supériorité en termes de coût-efficacité. La
première est relative au faible coût de la politique, ce qui formalise les résultats empiriques
observés (Benartzi et al. , 2017). La deuxième est relative au rapport effort-efficacité des poli-
tiques comportementales, qui permettent d’agir sur les biais comportementaux à travers un
autre type de signal que les subventions classiques (Palm-Forster et al. , 2019). La troisième
est relative à l’adaptabilité des outils comportementaux. En effet, dans notre modèle nous
avons postulé que le niveau des outils comportementaux était ajustable au niveau de chaque
exploitation agricole, contrairement aux mesures agroenvironnementales classiques27, ce qui
permet d’augmenter le coût-efficacité des mesures. Ceci a été montré par Broch & Vedel
(2012). Cependant, la validité de ce postulat peut varier selon la politique comportementale
envisagée car certaines politiques − comme des contrats individualisés pour respecter les
préférences temporelles des agriculteurs − peuvent présenter des coûts de transaction élevés
(Bougherara et al. , 2021). Néanmoins, ces outils sont adaptables à l’échelle territoriale, et
nous avons montré qu’il était optimal pour le décideur politique de focaliser les outils com-
portementaux sur les territoires agricoles avec une grande connectivité écologique et sociale.
Ces résultats économiques vont dans le même sens que les résultats écologiques, qui ont mon-
tré que les mesures agroenvironnementales étaient plus efficaces dans des paysages complexes
(Batáry et al. , 2011). De plus, os résultats vont dans le même sens que certaines études qui
ont montré l’importance de la proximité sociale dans l’efficacité des politiques (par exemple
Chatzimichael et al. , 2014; pour un exemple européen).

Nos résultats participent au débat sur la conceptualisation de nouveaux outils dans le
cadre de la Politique Agricole Commune (PAC) post-2020. En effet, la PAC est quasi-
exclusivement basée sur des politiques incitatives financières traditionnelles, mais les résultats

26Source: https://hal.inrae.fr/hal-03219739/document.
27Il est important de noter que cette adaptabilité peut être retrouvée dans des outils financiers innovants,

tels que les appels à projets agroenvironnementaux (voir par exemple Claassen et al. , 2008)

90



Chapitre I 5. DISCUSSION GÉNÉRALE

en termes de biodiversité et de services écosystémiques sont mitigés (Pe’er et al. , 2014;
Simoncini et al. , 2019). La Commission Européenne a déjà manifesté son intérêt pour mettre
en place des politiques basées sur le comportement. La politique qui a été mise en avant
par les enquêtés − c’est-à-dire un aménagement de contrat pour modifier le calendrier des
paiements− est un sujet déjà sur la table des discussions. Par exemple, dans un article récent,
Bougherara et al. (2021) ont étudié précisément les préférences des agriculteurs français sur
cette question. Les politiques d’adaptation des contrats agroenvironnementaux classiques aux
préférences des agriculteurs est une catégorie de politiques prometteuses, et dont l’efficience
est supposée (Broch & Vedel, 2012). Étant donné nos résultats sur la supériorité des politiques
hybrides en termes d’efficience, il est important d’augmenter l’effort de recherche sur ce
type de politiques dans les années à venir, afin de conceptualiser des politiques durables et
efficientes (Pe’er et al. , 2019).

5.1.3 La perspective microéconomique de l’artificialisation des services écosys-
témiques

Nos travaux viennent apporter de nouveaux arguments au débat existant sur l’opposition
entre pollinisation sauvage et naturelle (Geldmann & González-Varo, 2018). De nombreuses
études ont déjà montré qu’il existe un effet négatif direct des abeilles domestiques sur les
abeilles sauvages. Dans une revue récente et complète de littérature, Mallinger et al. (2017)
ont montré que cet impact négatif a trois vecteurs: la compétition pour les ressources florales,
la transformation des communautés florales notamment la propagation de plantes exotiques
au dépens des espèces natives, et la propagation d’agents pathogènes.

Dans cette thèse, nous étendons cette opposition entre pollinisateurs sauvages et domes-
tiques au niveau économique, et montrons qu’elle peut se faire par le biais des décisions des
agents. Il s’agit donc là, d’une dimension indirecte de la compétition. Plus précisément,
nous montrons que la présence des abeilles domestiques peut masquer un déclin des abeilles
sauvages qui, sans elle, se solderait par une diminution des rendements. Plus précisément,
notre résultat est une conséquence du postulat que les abeilles domestiques et sauvages sont
considérées comme des intrants de production substituables, de la même manière que deux in-
trants agricoles "classiques" (voir Debertin, 2012). Ce postulat est fondé sur les observations
empiriques de contribution au rendement des abeilles sauvages et domestiques (Woodcock
et al. , 2019), mais aussi de manière plus générale sur le fait que les agriculteurs gèrent leurs
exploitations afin de bénéficier de la capacité productive de la biodiversité (Bareille & Letort,
2018).

La compétition indirecte entre pollinisateurs sauvages et domestiques n’a été que timide-
ment traitée dans la littérature: à notre connaissance, seuls Kleczkowski et al. (2017) en font
mention explicitement, et Narjes & Lippert (2019) implicitement. Nos travaux permettent de
formaliser de manière microéconomique cette compétition indirecte. Les profits marginaux
court terme sont plus élevés pour les abeilles domestiques que sauvages, puisque les premières
ont été sélectionnées et optimisées afin de voir leur coût marginal le plus faible possible: la
vente du miel compense les dépenses, les ruches actuelles optimisent la survie des colonies ou
encore l’apport de nutriments externes permet de réduire la mortalité (Crane, 1999; IPBES,
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2016; Champetier & Sumner, 2019). Par ailleurs, leur recette marginale a également été
rendue la plus élevée possible, notamment par la sélection des abeilles les plus performantes
en butinage (Crane, 1999). Ainsi, les abeilles domestiques gagnent en compétitivité aux
yeux des agriculteurs, car leur utilisation présente peu de coûts privés, comparé au maintien
des abeilles sauvages. Par exemple, nous avons montré qu’un paiement pour un service de
pollinisation est plus rentable à court terme, que le maintien d’habitats pour les pollinisateurs
sauvages.

Cependant, le postulat de substituabilité "parfaite" des abeilles domestiques avec les
abeilles sauvages a des limites. En effet, des auteurs ont montré que les abeilles domestiques
ne peuvent pas remplacer les abeilles sauvages pour plusieurs raisons (Senapathi et al. , 2015).
D’abord, Garibaldi et al. (2013) ont montré − à l’aide d’une méta-analyse − que les abeilles
sauvages sont parfois plus efficaces que les abeilles domestiques pour polliniser les cultures.
Ceci pourrait être dû au fait que la diversité des espèces de pollinisateurs augmente la magni-
tude et la qualité de la pollinisation, au même titre que peut le faire l’abondance (Woodcock
et al. , 2019). Par ailleurs, certains auteurs ont montré que la diversité des pollinisateurs
sauvages stabilise les rendements agricoles (Garibaldi et al. , 2011b), et donc jouent le rôle
d’assurance naturelle (Baumgärtner, 2007). Ceci est basé sur le principe qu’une diversité
d’espèces fournit de plus grandes garanties d’assurer une fonction écosystémique, même si
certaines échouent (Yachi & Loreau, 1999). Par exemple, certaines espèces d’abeilles sauvages
peuvent supporter des conditions météorologiques plus contraignantes que les abeilles domes-
tiques (Hanes et al. , 2015). Les pollinisateurs sauvages soutiennent aussi certaines valeurs
non-marchandes, non soutenues par les abeilles domestiques (Hanley et al. , 2015). Par exem-
ple, la diversité des plantes sauvages est maintenue principalement par les abeilles sauvages
(Senapathi et al. , 2015). Leur maintien implique donc des bénéfices sociaux qui ne sont pas
pris en compte dans l’équation microéconomique des exploitants agricoles. Enfin, 80% de
la pollinisation est assurée par seulement 2% des pollinisateurs (Kleijn et al. , 2015), ce qui
implique que les abeilles sauvages doivent, en grande partie, être conservées pour d’autres
raisons que la pollinisation.

Au delà de la pollinisation, ces résultats et cette discussion peuvent être étendus aux deux
autres services de régulation qui participent aux rendements agricoles: le cycle de l’azote et
le contrôle biologique. En effet, l’une des caractéristiques communes est qu’ils sont tous
trois substituables (au moins partiellement) avec des techniques de gestion humaine, souvent
intensives (Garibaldi et al. , 2018). On assiste alors à une artificialisation de ces services:
ce qui est artificiel est ce qui est produit par le travail de l’humain, et non par la nature28.
C’est dans ce cadre que se place de phénomène d’artificialisation des services de régulation:
les fertilisants de synthèse artificialisent le service de maintien de la fertilité du sol, et les
pesticides artificialisent le contrôle biologique (Maraux et al. , 2013). Ceci se traduit par des
antagonismes entre intensification agricole et services écosystémiques (Zhang et al. , 2007;
Deguines et al. , 2014). Pour chacun des services de régulation, des résultats similaires aux
nôtres pourraient être tirés d’une analyse microéconomique de la situation: leur maintien
impliquerait un profit court terme plus faible que celui permis par l’utilisation d’intrants
agricoles. Cependant, comme dans le cas de la pollinisation, les coûts réels supportés par le
public et l’environnement sont bien plus importants que ceux supportés par les agriculteurs

28Source : https://www.larousse.fr
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(voir par exemple Wilson & Tisdell, 2001 sur les pesticides). En plus, les intrants artificiels
sont sujets à une forte instabilité économique due aux fluctuations des prix sur les marchés:
en atteste la multiplication par cinq du prix des engrais en France en seulement un an29.
L’artificialisation des services de contrôle biologique et du cycle naturel de l’azote a aussi ses
limites, puisqu’il a été montré que les rendements stagnent depuis un certain nombre d’années
(Ray et al. , 2012), malgré l’ajout d’intrants, ce qui révèle une saturation (Lechenet et al. ,
2014; Gaba et al. , 2016). Enfin, certains auteurs ont montré qu’il existe une complémentarité
entre les trois services de régulation qui participent à la production agricole (Garibaldi et al.
, 2018), ce qui signifie qu’artificialiser un service est bien plus coûteux si l’on considère les
interactions entre eux. Il est donc urgent d’instaurer une réflexion sur l’artificialisation des
services écosystémiques de régulation au niveau politique, et de mettre en avant les bénéfices
d’une approche productive fondée sur la biodiversité et des services écosystémiques (Tittonell,
2014; Pe’er et al. , 2020).

5.2 Perspectives de la thèse

5.2.1 Raffiner les préférences des agriculteurs

Dans cette thèse, nous avons utilisé la théorie duale de l’utilité de Kahneman et al. (1997) −
c’est à dire distinguant l’utilité de décision (relative aux préférences) et l’utilité vécue (relative
aux attitudes)− qui postule qu’il existe un écart entre ce qui est perçu et ce qui est vécu (de La
Bruslerie & Pratlong, 2014). Nous avons montré que certains facteurs psychologiques, comme
l’aversion au risque et la préférence pour le présent, pouvaient être à la source de cet écart.
Ces conclusions rejoignent celles de nombreuses études sur le sujet (Falk et al. , 2018; Liu
et al. , 2018b). Dans nos travaux, nous n’avons pas spécifié et estimé de manière standardisée
les préférences des exploitants à l’égard de ces deux facteurs, ce qui nous a permis d’évaluer
de manière stylisée les politiques publiques optimales. Malgré tout, notre modèle postule
de manière implicite une réponse linéaire du bien-être aux facteurs psychologiques. Or, des
études ont montré que l’aversion au risque, ou les préférences temporelles, impliquaient une
non-linéarité des préférences (Wilkinson & Klaes, 2017). Une perspective de nos travaux
serait de raffiner la modélisation de ces préférences, et d’en estimer les paramètres relatifs,
afin d’augmenter la précision des évaluations, et de confirmer ou d’infirmer l’hypothèse de
rationalité limitée des agriculteurs.

Dans nos travaux, l’estimation des préférences face au risque a été réalisée via l’utilisation
d’échelles psychométriques. Comme le rappellent Iyer et al. (2020), cette spécification peut
difficilement se rattacher à une fonction d’utilité standard, et elle est souvent utilisée en con-
jonction avec les méthodes basées sur les loteries. Ces dernières peuvent concerner des loteries
totalement hypothétiques ou être compatibles avec des incitations existantes ou probables
(Iyer et al. , 2020). En fonction des réponses, un certain type de préférence pour le risque est
attribuée à chaque agriculteur (Reynaud & Couture, 2012). La méthode proposée par Holt &
Laury (2002) est la plus reproduite et permet d’obtenir des préférences en matière de risque
sur le terrain et en laboratoire. Cependant, il a été montré que d’autres types de loteries telles

29Source: https://www.rfi.fr
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que celle utilisée par Tanaka et al. (2010) permettait une estimation plus fine des préférences,
et de ne pas partir du postulat de rationalité (Bocquého et al. , 2014), permettant de mod-
éliser au mieux les préférences pour le risque. Ainsi, l’estimation de l’aversion au risque des
agriculteurs réalisée dans cette thèse pourrait être complétée par de telles expériences, pour
modéliser de manière plus précise l’hétérogénéité de la décision face au risque.

Par ailleurs, nous avons montré que les agriculteurs présentaient une préférence pour
le présent. Là encore, nous avons utilisé des échelles psychométriques et nous n’avons pas
spécifié de forme particulière aux préférences temporelles. La littérature expérimentale sur
l’élicitation des préférences temporelles est riche, et de nombreuses méthodes existent pour
estimer le taux d’actualisation (Frederick et al. , 2002). Comme pour le risque, l’élicitation
des préférences peut se faire via des questionnaires de préférences déclarées, où les agricul-
teurs doivent choisir entre plusieurs options. Ces dernières diffèrent par leur montant et le
délai qui sépare le paiement du présent (voir par exemple Bocquého et al. , 2013). La lit-
térature en économétrie agricole postule souvent une actualisation exponentielle (impliquant
des préférences standards), mais certains auteurs ont montré que un taux d’actualisation
hyperbolique, entraînant des préférences non-standards, pouvait mieux représenter la réalité
psychologique des exploitants (Tanaka et al. , 2010; Bocquého et al. , 2013). Ainsi, une
élicitation des préférences temporelles à la suite de nos travaux permettrait de préciser les
comportements des agriculteurs, notamment concernant leur sensibilité face à une politique
comportementale qui déplacerait les paiements dans le temps (Bougherara et al. , 2021).

5.2.2 Intégrer des effets d’interactions écologiques

Notre modélisation bioéconomique nous a permis − par rapport à un modèle purement
économique de relation apiculture/agriculture (voir par exemple Meade, 1952; Champetier
et al. , 2015) − de représenter les impacts écologiques potentiels de certaines décisions, à
l’échelle de l’agroécosystème, comme à l’échelle de l’exploitation. Cependant, certains effets
écologiques n’ont pas été intégrés, et pourraient impacter nos résultats. Nous traitons ici deux
effets d’interaction: celle entre services écosystémiques et celle entre paysage et efficacité des
pratiques.

D’abord, intégrer l’interaction entre les services écosystémiques pourrait amplifier nos
résultats sur la performance écologique et bioéconomique des leviers étudiés. En effet, une
récente revue de littérature a confirmé l’existence d’une synergie entre les trois services de
régulation participant au rendement des cultures: pollinisation par les pollinisateurs sauvages,
contrôle biologique et cycle de l’azote (Garibaldi et al. , 2018). Ainsi, améliorer l’un permet-
trait d’augmenter la magnitude et la stabilité des autres ce qui, dans notre cas, augmenterait
la performance bioéconomique des bandes fleuries. Par exemple, Sutter & Albrecht (2016)
ont montré que l’augmentation de la durée de vie des fleurs induite par un contrôle biologique
des ravageurs entraînait l’augmentation du nombre de visites de pollinisateurs. Dans notre
modèle, la fonction de production des agriculteurs devrait alors intégrer le contrôle biologique,
ainsi que les besoins nutritionnels des cultures. L’intégration du contrôle biologique pour-
rait se baser sur une étude très récente réalisée sur notre zone d’étude (Zone Atelier Plaine
& Val de Sèvre), qui a montré la proportion de prairies était déterminante pour le con-
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trôle biologique (Perrot et al. , 2021). Du point de vue économique, le taux marginal de
substitution entre abeilles sauvages et domestiques serait plus élevé que dans nos simula-
tions, améliorant ainsi la compétitivité des abeilles sauvages. Concernant la modélisation
microéconomique, il serait important d’intégrer la décision à propos de la fertilisation azotée,
puisque cela capturerait la totalité du compromis entre intensification artificielle et écologique
à l’échelle de l’exploitation. Il serait important d’intégrer une dimension stochastique au
modèle puisque l’artificialisation des trois services de régulation pourrait conduire à des in-
stabilités prix/rendement records sur le long terme (Garibaldi et al. , 2018). Par ailleurs, ces
interactions entre services se retrouvent aussi à l’échelle du paysage (Deguines et al. , 2014).

Certaines études ont montré que l’intensité du paysage modulait l’efficacité des pratiques
agroenvironnementales (Batáry et al. , 2011). Par exemple, Sutter et al. (2018) ont montré
que l’augmentation du niveau de pollinisation permise par la mise en place de bandes fleuries
était plus importante dans les parcelles voisines de Surfaces d’Intérêt Écologique. Marja et al.
(2019) ont montré que les pratiques favorisant les pollinisateurs étaient plus efficaces lorsque
le paysage était moins intensif. Par exemple, une application intensive de fertilisant diminue
la diversité des communautés florales sur le territoire (Midolo et al. , 2019), qui elle même
détermine l’efficacité des pratiques favorisant les pollinisateurs. Cela montre l’importance
d’intégrer dans nos modèles les interactions entre configuration du paysage et efficacité des
pratiques. Les performances bioéconomiques des leviers pourraient alors être différentes et
le coût-efficacité des bandes fleuries augmenterait pour les territoires les moins intensifs. Or,
ces conclusions vont dans le même sens que nos résultats concernant les territoires à viser en
premier pour le décideur politique. Ainsi, il est primordial de renforcer l’effort de recherche
pour proposer des politiques innovantes et efficientes à destination des territoires les plus
intensifs, qui sont aussi les plus impactant pour l’environnement (Tilman et al. , 2011).

5.3 La thèse et les défis de l’agriculture

Notre thèse a permis d’apporter des éléments de discussion nouveaux au débat sur les actions
à prendre pour protéger les pollinisateurs. Notamment que "les abeilles sauvages [semblent
en être les] grandes oubliées", comme le mentionne un article de Radio France International30.
Au delà de ce seul constat, notre problématique a permis d’illustrer le débat plus global sur
la compatibilité entre agriculture intensive et santé des écosystèmes. De nombreux auteurs
ont étudié les conditions d’une réconciliation entre agriculture et environnement, mais les
solutions gagnant-gagnant sont très rares (Mouysset, 2012). Ici, nous avons confirmé ce
résultat.

Nos travaux ont cependant montré que repenser les politiques publiques agroenviron-
nementales était l’un des chemins d’efficience pour dépasser cette dichotomie. Nous avons
mis sur la table la question du comportement des exploitants agricoles, qui sont les acteurs
du changement de paradigme. Adapter les politiques publiques afin de mieux répondre aux
attentes des agriculteurs est un défi, mais l’intérêt pour ces questions est croissant et la
recherche sur le sujet n’en est qu’au stade d’embryon.

30Source: https://www.rfi.fr
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Pollinator supporting practices: what
drives farmers’ acceptability and
adoption?

Faure J., Mouysset L., Allier F., Decourtye A., Gaba S.
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Abstract

Despite their key role, pollinators are threatened worldwide, in particular by intensive
agriculture. Pollinator-supporting practices (PSP) such as planting flowers, restoring semi-
natural habitats or reducing the use of synthetic insecticides are a promising lever to support
pollinator health while maintaining food production Despite their proved ecological effective-
ness, they have met few adoptions, and no study to date have tried to understand why. In this
study, we reported the farmers’ behavior concerning PSP in a French intensive agricultural
landscape, and tried to explain what drove their acceptability and adoption. Using a survey
of 103 farmers conducted in 2011 in France, combined with data on agricultural practices, we
studied the determinants of willingness to adopt pollination supporting practices. We pro-
posed an original conceptual framework based on decision science and psychology to clarify
all types of determinants. We found that the cost of the practice and the adoption rate were
negatively correlated. We also found that the most intensive farms were poorly disposed to
adopt such practices. Finally, our results suggested a divergence between a positive attitude
towards pollinators and harmful farming practices. These findings call for a financial sup-
port to favor pollinator supporting practice adoption but also to adapt agricultural policies
to farmers’ behaviors.
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1 Introduction

Pollinators are tightly linked to the maintenance of ecosystem functioning and human welfare
through pollination that ensures for plant reproduction and crop production (Potts et al.
, 2016). It is commonly acknowledged that pollination is a critical ecosystem service for
agriculture (Woodcock et al. , 2019): 75% of cultivated crops in the world depend on insect
pollination (Klein et al. , 2007) and pollination service was market-valued at more than $235-
577 billion per year (IPBES, 2016). Animal-based pollination is widely supported by insects,
particularly bees which visit more than 90% of the leading crop types (Klein et al. , 2007).
Despite their key role, pollinators are threatened worldwide especially in farmland because of
land-use changes involving the destruction, fragmentation and degradation of semi-natural
habitats (Potts et al. , 2010; Goulson et al. , 2015; Hallmann et al. , 2017) that reduce floral
and nesting resources (Baude et al. , 2016). Pollinators are, at the same time, impacted by
the combination of pesticide exposure and toxicity (?). Sustainable management strategies
are therefore needed to halt pollinator decline while maintaining food production (Garibaldi
et al. , 2014; IPBES, 2016).

There are growing evidences of that pollinator-supporting practices (PSP) such as plant-
ing flowers, restoring semi-natural habitats or reducing the use of pesticides benefit to polli-
nators, pollination service and even to production and farmers’ revenues (Decourtye et al. ,
2010; Garibaldi et al. , 2014; IPBES, 2016; Kovács-Hostyánszki et al. , 2017; Zamorano et al.
, 2020; Albrecht et al. , 2020). Among PSP, flower strips (planted in field edge or during
intercropping) and hedgerows offer nesting sites and floral resources for pollinators, increas-
ing their abundance and diversity (Kremen et al. , 2019). Flowering cover crops, fallows
and semi-natural habitats have also been shown to increase pollinator abundance (IPBES,
2016) by provisioning floral resources especially during flower shortage (i.e. between mass-
flowering blooming periods; Bretagnolle & Gaba, 2015). Finally, reducing pesticide amount
and toxicity as well as applying pesticides out of the pollinator activities period directly
(i.e. insecticides) benefit to pollinator by decreasing their mortality rate and indirectly (i.e.
herbicides) by increasing flowers abundance (Kovács-Hostyánszki et al. , 2017). Despite the
effectiveness of PSP to preserve pollinators, scientist advices and several cross-national poli-
cies, PSP met only a timid approval by farmers (Breeze et al. , 2019; Kleijn et al. , 2019).
Yet, their attitude (i.e. the degree of favour or disfavour) towards pollinators has been re-
ported as positive (Breeze et al. , 2019; Hevia et al. , 2021). Up to now, most studies have
focused on the environmental consequences of PSP, but not on the question of adoption.
Understanding the farmers’ behavior concerning PSP adoption is thus a priority for effective
pollinator conservation.

Analysing behavior requires to highlight farmers’ preferences, which can be defined as
the order the farmers give to several alternatives, from which result the choices (Wilkinson
& Klaes, 2017). The relative concept is the ’willingness to adopt’ practices (Just et al. ,
2005). However, surveys based on farmers’ statements (i.e. stated preferences) may give
not preferences but rather attitudes (Kahneman & Sugden, 2005). Roughly, the difference
is that preferences are relative to economic choices while attitudes are relative to emotions1.

1For more precision and examples on preferences and attitudes, we invite the reader to refer to Kahneman
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According to Kahneman et al. (1997), a discrepancy between attitudes and choices reveals
that individuals are not entirely ’rational’, in that their decision is not only profit-motivated
and psychological factors are at play (Wilkinson & Klaes, 2017). It has been shown for
farmers (Dessart et al. , 2019).

Agricultural adoption research traditionally has highlighted the role of ’objective’ (i.e. ex-
ternal) factors such as social, economic, and political context in driving adoption (Bandiera
& Rasul, 2006). Some examples are the implementation costs, the age of farmers, the farm
size or the extension services (i.e. public or private agricultural advisors; Liu et al. , 2018).
But more recently, some authors have shown the necessity to integrate insights from psychol-
ogy to better explain farmers’ behavior (Streletskaya et al. , 2020) This behavioral version of
agricultural adoption research calls the assumption of farmers’ ’rationality’ (i.e. they are only
profit-motivated when they make choices) into question (Dessart et al. , 2019). It integrates
more ’subjective’ (i.e. internal) and psychological determinants – such as risk perception,
knowledge, beliefs or environmental concern – related to cognition (Dessart et al. , 2019;
Foguesatto et al. , 2020). Combining external and internal factors allows having a more
comprehensive view on what shapes farmers’ decision. Hence, more behaviorally-oriented
conceptual frameworks are needed to guide empirical analysis. In practice, psychological
determinants are difficult to extract because they are not directly observable and their es-
timation has to be done via the farmers: this can lead to experience biases (Kahneman &
Sugden, 2005). Most studies quantified them in laboratory experiments and only few articles
estimated them in field studies. Although it is difficult to estimate psychological factors in a
survey focusing on one practice, observing farmers’ choices at the farm level (e.g. pesticide
use) can give a robust insights on some cognitive factors (Dessart et al. , 2019).

In this paper, we tried to understand the behavior concerning the adoption of pollination
supporting practices in focusing on two questions: which farmers are most likely to adopt?
why? We answered in three steps, using data from a survey performed on 103 farmers in 2011
in an intensive agricultural plain of Western France. First, we described the current rates
of adoption/acceptation among PSP. Then, we studied the determinants of farmers’ PSP
adoption, or intention to adopt. Finally, we evaluated farmers’ attitude towards pollinators
and compared it with their choices. We anchored our analysis into an original conceptual
framework, allowing us to assess consistency between thoughts and choices and to make a
unified treatment of external and internal factors.

et al. (1997) and Kahneman & Sugden (2005)
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2 Conceptual framework

We built a conceptual framework of decision-making process (Figure II.1) that allows to
distinguish between attitudes and choices, and to make a unified treatment of external and
internal factors as suggested by Streletskaya et al. (2020) and Foguesatto et al. (2020).

Figure II.1: Conceptual framework of agricultural practice willingness to adopt and adop-
tion. Farmers’ decisions, intentions and attitudes (in blue) are driven by the behavioral
factors (in red). These behavioral factors are shaped by external factors (in turquoise).

The framework is built as follows: decisions (i.e. the finality of the decision-making
process; Figure II.1, in blue bottom-right) include both the practices of interest (here PSP)
and all other practices applied at the farm-scale. Decisions are generally observable by the
researcher (Floress et al. , 2018). In our framework, decision is preceded by intention, i.e. the
willingness to adopt (WTA), which are not observable but can be stated by farmers (Ajzen,
1991; Johnston et al. , 2017). WTA is itself related to farmers’ attitudes (including the
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attitude towards pollinators; Wilkinson & Klaes, 2017; Knapp et al. , 2021). A discrepancy
between attitudes and acts can reveal that farmers are not entirely rational and that their
decisions are not solely profit-motivated.

Attitudes are induced by behavioral, internal factors (Figure II.1, red boxes) which are the
cognitive, emotional, personal and social processes or stimuli underlying human behaviour
(Kollmuss & Agyeman, 2002; Dessart et al. , 2019). Following Dessart et al. (2019), we classi-
fied internal factors into three types: cognitive, social and dispositional. Dispositional factors
are relatively stable and related to a given individual. They can be described by personality,
motivations, values, beliefs, general preferences and objectives (Malle, 2011). Social factors
relate to farmers’ interactions with other individuals (e.g. other farmers or advisors) and in-
clude social norms and signalling motives. Cognitive factors relate to learning and reasoning
and include farmers’ perceptions of the relative benefits, costs and risks associated with a
sustainable practice or whether they feel that they are skilled enough to adopt this practice
(Dessart et al. , 2019). These three types of factors can be classified based on their ‘distance’
from the decision-making in question. Behavioral factors are considered distal when they are
non-specific to the practice studied (e.g. environmental concern or personality). They have
general effects and are thus thought to be related to multiple adoption decisions (Flay et al.
, 2009). Hence, they are the keystone of our framework because they link the practice of
interest (i.e. PSP) with other practices (for example pesticide use). Therefore, our frame-
work assumes a consistency in farmers’ management through the dispositional factors. At
the other end of the spectrum, factors are proximal when they consist in lower-order, directly
related to the focus of the decision-making (Flay et al. , 2009). Other internal factors such
as memories, emotions or genetics can act on WTA (Figure II.1, grey; MacFadyen, 2015).

Behavioral internal factors are shaped by non-behavioral external factors (in turquoise,
Figure II.1; Kollmuss & Agyeman, 2002), and therefore indirectly affect decision-making
(Foguesatto et al. , 2020). We distinguish five classes of external factors which are all observ-
able: (1) Farm general characteristics that refer mainly to farmland geographical and pedocli-
matic characteristics; (2) Farm management characteristics related to financial characteristics
(i.e., the method of obtaining income and farm assets), farm production management and
ownership; (3) Farmer’s characteristics that include farmers’ personal characteristics such as
age or education level; (4) Exogenous factors that refer to farmers’ social relations outside of
the farm and more globally to the institutional context; and finally, (5) practice attributes
which define the benefits and costs as well as implementation technical details of the practice
of interest.

In our framework, internal factors are not directly quantifiable and can be biased because
of their subjective feature (Gabaix, 2019). This is not the case for external factors and prac-
tice adoption, which are observable and non-biased. Hence, several management decisions
such as intensity of farm management can serve as suitable proxies of generalist behavioral
factors and thus be integrated to WTA determinants. For example, pesticide use can be seen
as a proxy of risk aversion and environmental concern (Mzoughi, 2011; Bontemps et al. ,
2021).
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3 Material and methods

3.1 Study area

The study site is a Long Term Socio-Ecological research site "Zone Atelier Plaine & Val de
Sèvre" that is located in Western France (Deux-Sèvres, France; Figure S.II.1; Bretagnolle
et al. , 2018). The area is a typical rural area of 435 km2 with a temperate Atlantic oceanic
climate and managed almost exclusively for arable and mixed farming. The most common
crops are winter wheat (33.8%), corn (9.6%), sunflower (10.4%), oilseed rape (8.3%), pea
(2%) and meadows (13.5%), including both permanent grasslands and temporary hays such
as alfalfa. The landscape has been strongly simplified the past 40 years, with a decrease
of grasslands of 40% and of semi-natural habitats, being replaced by arable crops (Gaba &
Bretagnolle, 2021).

3.2 Farmers’ survey

Farmers were surveyed during face-to-face meeting from March to June 2011 within the
research programs ’POLINOV’ and ’DEPHY-Abeilles’, projects aiming at understanding
the interactions between bees and intensive agricultural areas to provide more sustainable
cropping systems (Decourtye et al. , 2014; Allier et al. , 2019). 1500 fields out of the 13000
of the study site were randomly sampled. These fields were owned by 200 farmers which
were all contacted to participate to the research programs. One hundred and three farmers
participated which represents 36% of the farmers in the study area. The survey is available
in Supplementary Material S.1.

Farmers’ and farm data We collected data on the characteristics of farmers (age)
and farm (farming system, annual work unit, farm area and proportion of grassland), crop
rotations and agricultural practices such as pesticides and mechanical operations (details in
Supplementary Material S.1). Agricultural practices were collected for one to six different
crops per farm among which winter cereals (wheat and barley), maize, sunflower, oilseed rape
and temporary grasslands (alfalfa; Supplementary Material S.1). Among them, oilseed, sun-
flower and alfalfa productions are partially (∼25%) dependent on insect-pollination (Klein
et al. , 2007). From these data, we derived pesticide use intensity in all crops using the treat-
ment frequency index (TFI ; more details in Supplementary Material S.1) which measures
the intensity of applications as the dosage applied per unit of cropped area in relation to the
recommended dosage per crop type (Möhring et al. , 2019). We computed three measures
of pesticides use intensity: TFI pesticides for all crop types that include all pesticide types
(fungicides, herbicides, insecticides); the TFI insecticide for all crop types, and the TFI in-
secticides for pollinated crops only. For each crop, TFI was standardized in dividing by the
maximal TFI for the given crop, and then an average TFI was computed for each farmer.
Finally, this latter value was standardized using the z-score. Farmers for which pollinated
crop TFI was not available was replaced by the TFI for non-pollinated crops. If TFI was
not available at all, farmers were removed from the analysis. Intensity of soil management
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was assessed with two metrics: z-scores of the number and average depth of soil mechanical
operations from sowing to harvest.

Attitude towards pollinators We collected data related to attitude towards pollina-
tors (Kahneman & Sugden, 2005; Knapp et al. , 2021). We asked farmers, to know whether
they account for pollinators in their management choices. We also focused on their opinion
on the drivers of pollinator decline by asking the farmers to prioritize among four drivers
among which two were related to agriculture (i.e. pesticides and lack of resources) and two
were not (i.e. apicultural practices and pathogens). Finally, we focused on the relationships
with beekeepers asking to farmers if they dealt with them in order to provide apiary locations
next to their fields , a common practice in the study site.

Intention to adopt/adoption rate We evaluated farmers’ intention to adopt (or ac-
tual adoption) ten pollinator-supporting practices (Table S.II.1, Figure II.2): three related
to off-field practices and seven to on-field practices. Off-field practices do not affect crop
management, contrary to on-field practices which require revision of initial agricultural prac-
tices (Meynard et al. , 2012). Off-field practices were related to (i) planting or maintaining
hedgerows with flowering trees and plants (e.g. dogwood, hawthorn, blackthorn or ivy; Kre-
men et al. , 2019), (ii) sowing flower buffer strips to provide floral resources especially nectar
for pollinators (Decourtye et al. , 2007) and (iii) implementing flower strips at the edge of
fields to provide both floral resource (nectar) and nesting sites (Zamorano et al. , 2020).
On-field practices were associated with either resource provision or pesticide use reduction.
The latter included three pesticide-related measures. Resource provision practices included
planting flower strips within fields, flowering cover crops, flowering fallows or sowing mass
flowering-crops (Table S.II.1, Figure II.2). While flower strips allow to reduce foraging dis-
tance (Albrecht et al. , 2020), flowering fallows or cover crops increase landscape heterogeneity
and floral diversity which are crucial for wild pollinators (Decourtye et al. , 2007). Including
mass flowering crops in crop rotations benefit to pollinators by providing a resource pulse
at key stages of their lifecycle (?). Practices related to pesticide use reduction consist in
reducing pesticide quantities or toxicity (Garibaldi et al. , 2014), or in leaving unsprayed
field margins (IPBES, 2016).

3.3 Cost of PSP implementation

We evaluated the cost of each PSP as the sum of its implementation and opportunity cost
(Supplementary Material S.3). Implementation cost depends tightly on the practice, and
includes seeds, sowing, cutting, additional work or fuel according to the PSP. Opportunity
cost includes forgone benefits due to physical replacement of the crops. The latter can be
negative (i.e. the benefit outcomes the cost) if the practice involves savings on initially used
inputs (e.g. savings on pesticides). Hence, depending on the practice, pecuniary cost can be
negative and its implementation becomes beneficial. Our valuation of costs and benefits came
mainly from literature from the study site, or from data published by French agricultural
technical institutes in order to be as close as possible to our case study (Table S.II.2). The
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valuation has been made for each practice, but not for each farmer because of the absence of
data. Hence, cost analysis has been separated from WTA analysis.

3.4 Estimation of the willingness to adopt

To quantify farmers’ willingness to adopt PSP, we transformed qualitative PSP variables
into numerical ones. We assigned to each farmer Yp,i, being equal to 1 for no, 2 for maybe,
3 for yes and 4 if the farmer i had already adopted the practice p. While the three former
measured behavioral intention, the latter measured an actual behavior. The literature has
shown that the two should be distinguished in the analysis because of an ’intention-behavior’
gap: people do not always do the things that they intend to do (Sheeran & Webb, 2016;
for farmers see Floress et al. , 2018). In our study, it could be mainly caused by two bi-
ases: a projection bias2 and an interviewer bias3. However, to account for these biases, we
transformed Yp,i with an exponential function, that value much more observed behavior than
intention. Two PSP variables i.e. to left fields in fallow and to plant grass margins (along
watercourses) were excluded because half of the farms were not eligible to these practices
(42% and 44% respectively). Eight PSP variables remained and were used to calculate the
score of willingness to adopt (WTA) for each farmer:

WTAi =
1

n

n∑
p=1

exp(Yp,i) (II.1)

where n = 8 is the number of practices. The WTA score was considered as the dependent
variable in the study and was used rather than single scores to overcome potential measure
errors and aggregation bias (Floress et al. , 2018).

3.5 Choice of candidates for determinants of willingness to adopt
(independent variables)

To our knowledge, only Hevia et al. (2021) have investigated the determinants of PSP uptake.
Nevertheless, similar pro-environmental practices in terms of investment, beliefs, innovation,
required competence, etc., have been studied. For example, since 2008, more than 100
studies have focused on adoption of Best Management Practices for water pollution in US
and Canada being similar to PSP on many aspects (Liu et al. , 2018). A recurrence among
determinants of adoption of pro-environmental practices has been observed (Dessart et al.
, 2019; Foguesatto et al. , 2020). Based on ’POLINOV’ project experts’ presumptions, we
considered nine external factors, three internal ones, and three other practices as candidates
for determinants of WTA. More information on independent variables are provided in Table
II.1.

2A projection bias is a self-forecasting error, where the respondent overestimates how much her/his future
selves will share the same beliefs, values and behaviors as her/his current selves.

3An interviewer bias happens when respondents give affirmative responses to please the interviewer
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Tableau II.1: Candidate variables for determinants of willingness to adopt pollinator-
supporting practices.

Determinant of
WTA

Description Categorical
variable

Continuous
variables

Farmers
(n=103)

Mean SD

Farmer’s charac-
teristics (external)

Age Age of farmer in year 53.7 9.7

Farm management
characteristics (ex-
ternal)

Farm size Farm area in hectare 159.4 106.4

Annual work unit Employees in the farm 1.9 1.4

Agricultural sys-
tem

Farmers grow only
crops (=0) or have a
crop-livestock farming
system

0: 49
1: 54

Grassland propor-
tion

The proportion of
grasslands (in % of
total farm area)

0.14 0.12

Exogenous factors
(external)

Extension services The farmer takes ad-
vice from Chamber
of Agriculture (French
public bodies repre-
senting French farm-
ers)

Yes: 46
No: 57
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Diversity of infor-
mation sources

Number of informa-
tion sources cited by
the farmer

1.8 0.11

Shelter apiaries in
farm

Farmers provided a lo-
cation for apiaries to
beekeepers, close to
their mass flowering
crop fields

Yes: 15
No: 88

Cognitive factors
(internal)

Knowledge on PSP The farmer lack of
knowledge to adopt
more PSP

Yes: 50
No: 53

Perceived economic
risk of PSP

The farmer lack of
economic resources to
adopt more PSP

Yes: 59
No: 44

Perceived own com-
petences on PSP

The farmer lack of
technical capacities to
adopt more PSP

Yes: 41
No: 62

Management deci-
sions

Pesticide use Treatment frequency
index: theoretical
number of pesti-
cide treatments per
hectare, based on
standard dose (stan-
dardized).

0 1
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Tillage depth Depth of tillage on av-
erage (in meters; stan-
dardized variable)

0 1

Number of soil
working passes

Number of mecha-
nized operation on
average; standardized
variable)

0 1

3.6 Statistical analysis

In a first step, we investigated if farmers’ adoption was driven by practice costs. Concretely,
we explored the relationships between the pecuniary cost of each practice and their adoption
level using linear models. Two linear models were built: one with all practices (ten) and one
with nine only, where we removed an apparent outlier (unsprayed field margins).

In a second step, we investigated the relative contribution of non-economic factors using
linear models with farmer’s age, farm management characteristics (farm size, annual work
unit, farming system and grassland proportion), exogenous factors (extension services, di-
versity of information sources, apiary location provision), and cognitive factors (perceived
economic risk of PSP, knowledge on PSP, perceived own competences on PSP) as covariates.
We also included proxies of dispositional factors (pesticide use estimated with total TFI for
all crops, tillage depth, number of soil operations), as well as the interaction between per-
ceived economic risk and farm size to account for the greater amplitude on revenues in bigger
farm. The analysis was conducted with a sample size of 97 farmers because of missing data
on some practices.

All independent variables were initially checked for correlation in a two x two contingency
table using the R package Hmisc (Harrell, 2020). We found that farm size and annual work
unit was strongly correlated (ρ = 0.80, p < .001; see details in Figure S.II.2, Supplementary
Material S.4). We therefore removed annual work unit from the analysis. For model selection,
we used a backward stepwise selection based on Akaike Information Criterion (AIC; Claeskens
& Hjort, 2008). The significant independent variables were checked for multicollinearity by
computing the variation inflation factor (VIF). VIF was lower than 1.08 in all models. For
all LMs tested, we checked for the prerequisites of homogeneity of variances and normality
of the residuals.

In a third and last step, we checked if farmers’ management was consistent with their
attitude towards pollinators. Since the latter was difficult to assess directly, we used two
proxies of attitude towards pollinators. In a first analysis, we investigated if the farmers
who shelter apiaries in their farm (proxy of a positive attitude towards pollinators) used
fewer pesticides than others. Pesticide use intensity was assessed using total pesticide TFI
and insecticide TFI in all crops, and total pesticide TFI in pollinated crops (i.e. oilseed
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rape, sunflower and alfalfa). Then, using an analysis of variance, we analysed if management
intensity differed according to the farmers’ opinion on the first driver of pollinator decline.
We assumed acknowledging the impact of agriculture on bees as a positive attitude towards
pollinators. Management intensity was assessed using total pesticide TFI in all crops and
average depth of tillage operations.

4 Results

4.1 Farming systems and agricultural practices

Among the 103 farmers, 99 were conventional farmers and four were organic farmers. 48% of
the farmers were cereal farmers and 52% were crop-livestock farmers. Agricultural land per
farm was in average 159.4 ha (±106.4 ha), with field size of in average 7.4 ha (±5 ha). Cereal
farmers had crop rotations commonly found in the area i.e. cereal-oilseed rape-cereal or
cereal-oilseed rape-cereal-sunflower. They also grown irrigated corn. Mixed farming farmers
had more diversified crop rotations which included temporary grasslands (alfalfa, ray grass).
They also had permanent grasslands for livestock. As a consequence, the mean grassland
area was higher for mixed-farming farmers with approximately 21% of their total agricultural
land area compares to cereal farmers (7%). The number of workers was twice higher for
mixed-farming farmers compared to cereal farmers. Regardless of the farming system, crop
yields were 5.9 t.ha−1 (±11.2 t.ha−1) for winter cereals, 2.8 t.ha−1 (±0.65t.ha−1) for oilseed
rape and 2.3 t.ha−1 (±0.7 t.ha−1) for sunflower which was consistent with crop yield at the
national scale in 2011 (Agreste, 2014). Only 15 farmers out of 103 provided apiary locations
next to their fields, but more than 58% confirmed the presence of beehive around their
fields. Treatment frequency index (TFI) for all pesticides was 3.5 (±1.3) for winter wheat
(2011 French average 3.8), 6.4 (±2.2) for oilseed rape (2011 French average 5.5), 1.6 (±1.1)
for maize (2011 French average 1.5) and 1.3 (±0.7) for sunflower (2011 French average 1.7;
Agreste, 2013). Tillage depth was 11.1 cm (±8.7cm) including no-till crops and 16.6 cm
(±4.7cm) without no-till fields. The number of soil mechanical operations was 2.7 (±1.3)
per year (2011 French average 3.1; Agreste, 2014).

4.2 Willingness to adopt pollinator-supporting practices

We observed high heterogeneity among the willingness to adopt pollinator-supporting prac-
tices (Figure II.2). The most accepted and reported practice was the reduction of pesticide
use with more than 80% of adopters and almost 95% of acceptability (i.e. including ’yes’ and
’maybe’ reported intention). Hedgerows, sowing of mass-flowering crops and flowering cover
crops were also widely adopted (more than 50% adopted for each). They beneficed from a
wide acceptance rate (since 75% of the farmers stated their intention to adopt them in the
future). Reducing pesticide toxicity was less adopted (∼30%) but widely intended by farmers
(more than 90% were favourable). Flowering fallows and buffer strips were rarely adopted
although largely accepted by farmers, but did not concerned all farmers in our sample be-
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cause they did not have eligible lands for these PSP. Similarly, flower strips in field edges
were seldom adopted (11%), although more than 50% shared their willingness to implement
some, more than 35% of farmers were unfavorable to such practice. Conversely, unsprayed
field margins and flower strips in fields were not adopted by respondents and farmers were
generally reluctant to adopt such practices (70%).

Figure II.2: Pollinator-supporting practices studied and their acceptance with on-field
practices (in green) and off-field practices (in blue). Adoption (in black) and intention (’yes’
in green, ’maybe’ in brown and ’no’ in red) to adopt pollination-supporting practices rates
are also represented.

4.3 Costs and non-economic factors as determinants of WTA

Our results revealed that WTA pollinator-supporting practices was significantly negatively
related to its cost (Figure 3), except for the unsprayed field margins which are not expensive
but not widely adopted.
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Figure II.3: Effect of cost of practices on adoption rate. Solid line shows significant regres-
sion while dashed line shows non-significant. Regressions have been made with (grey line)
and without (red line) the practice p10 (for the practice IDs refer to Table S.II.1).

In average, the acceptance score related to WTA pollinator supporting practices was
26.04 (±5.3, range 13.6 − 38.0, n = 103). Age of farmers, extension services, farm size,
treatment frequency index and tillage depth were kept in the selected model and had a
significant effect of willingness to adopt PSP. These variables explained 27.5% of the variance
of willingness to adopt PSP (Table II.2). Interestingly, no behavioral factors were retained
into the model selection . By contrast, pesticides and tillage depth related to management
intensity explained most of the variance ex equo with farm size (30%; Table II.2). Among
all significant variables, extension services had the higher effect on willingness, followed by
tillage depth. Farmers’ age was positively related with WTA, revealing that older farmers
were more prone to adopt pollinator supporting practices (Table II.2). Extension services,
farm size, treatment frequency index and tillage depth had a negative significant effect on
farmers’ willingness to adopt PSP (Table II.2). We found surprisingly that hosting beehives
did not affected significantly acceptance score.

4.4 Attitude towards pollinators

For 89% and 86% of the farmers, pollinators were important for oilseed rape and sunflower
production respectively, showing a good perception of pollination service. Among, the drivers
of pollinator decline, farmers identified as first or second drivers: pathogens (41 farmers),
pesticides (37), lack of floral resources (13) and apicultural practices (12) (Figure II.4). Most
farmers who responded ‘pesticides’ as the first driver gave pathogens as the second driver
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Tableau II.2: Selected model of willingness to adopt score. Farm size is log-transformed.
Weight in explaining variance is the rate of the total variance explained by the model (R2).

Dependent variable:

Willingness to adopt score

Age 0.122**

(0.054)

Extension services −1.904*

(1.089)

Farm size −0.016***

(0.005)

Treatment frequency index −1.454***

(0.530)

Tillage depth −1.098**

(0.534)

Constante 23.60***

(3.036)

Observations 97

R2 0.275

Adjusted R2 0.236

Residual Std. Error 5.124 (df = 91)

F Statistic 6.917∗∗∗ (df = 5; 91)

Note: ∗p<0.1; ∗∗p<0.05; ∗∗∗p<0.01

(73%) while those who responded ’pathogens’ as the first driver gave pesticides as the second
one (51.2%). The pattern was less clear for farmers who gave other sources of decline (lack
of floral resources and apicultural practices). All in all, farmers recognized agriculture as
one of the main drivers, even those who identified a non-agricultural driver as first cause
of the decline of pollinators. Interestingly, the opinion on the driver of the decline was not
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significantly related to management intensity (ANOVA: pesticides F (3, 96) = 0.93, p = 0.43
and soil mechanical operations : F (3, 97) = 0.87, p = 0.46). This result suggests that farmers
identifying pesticides as a first driver of pollinator decline did not use fewer pesticides than
those identifying other drivers. Similarly, the use of insecticides by farmers who provided
shelters for apiaries close to their fields, both in all crops and in insect-pollinated crops,
was similar to those who did not (Figure II.4c-d ; Student test, t = −1.36, p = 0.19). This
tendency was similar for all pesticides. Finally, even if the overall attitude towards pollinators
was positive, this was not followed by a low-intensity management highlighting inconsistency
between farmers’ thoughts and actions.
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5 Discussion

Pollinator-supporting practices such as planting flowers, restoring hedgerows or reducing the
use of synthetic insecticides are promising levers to support pollinator health while main-
taining food production. Despite their proved ecological effectiveness, they have met few
adoptions, and no study to date have tried to understand why. In this study, we reported the
farmers’ behavior concerning PSP in a French intensive agricultural landscape, and tried to
explain what drove their acceptability and adoption. To do so we proposed a hybrid concep-
tual framework based on traditional adoption science as well as on psychology, which explicit
links between objective and subjective determinants of PSP adoption, as well as interpreting
farm management choices as proxies of behavioral factors. We found a wide heterogeneity
among practice acceptance. The overall acceptance was nonetheless positive but actual adop-
tion remained low. We also found that practice costs were significant to explain adoption.
Intensive farms were the most unfavourable to PSP. Finally, we surprisingly found that a
positive attitude towards pollinators was not followed by more pollinator-friendly practices
such as lower insecticide intensity.

5.1 Heterogeneity among practice acceptance

Our study revealed a high heterogeneity among acceptability of pollinator supporting prac-
tices by farmers. This heterogeneity was expected, given the diversity of the practices asked,
and the diversity of their costs. Even if adoption rates were low for most practices, farmers
showed relatively high willingness to adopt PSP and a positive attitude towards pollinators.
This result converges with the Hevia et al. (2021)’s study on Spanish farmers’ opinion on
PSP. Practices studied here showed different time-consuming scales, complexity to imple-
ment, risks, and even depth of system reconsideration, which all crucially impact practice
uptake (Liu et al. , 2018; Dessart et al. , 2019; Piñeiro et al. , 2020). The most accepted
practices were the less expensive and the less constraining ones in terms of additional manage-
ment. Indeed, lowering pesticide use and toxicity, maintaining existing hedgerows, including
more mass flowering crops, or replacing traditional cover crops by flowering crops involved
actually few additional managements and relied on the existing agricultural system. All these
practices interfered little with normal farming operations, in accordance with Kleijn et al.
(2019) findings.

Conversely, we showed that flower strips − in or out the fields − were more controverted.
Some studies have shown that farmers dislike practices which are likely to involve additional
management, or which take land out of production (Bailey, 2015). Farmers are often more
sensitive, in their reasoning for adopting or not, to the decrease in expected yields that the
practice may induce than to the evolution of their expected income. Even though it has
been shown that reducing input costs can often compensate for a drop in yields (Boussemart
et al. , 2011; Jacquet et al. , 2011; or see Catarino et al. , 2019 for the pollination case)
because their reference point, the yield, from which they calculate their losses or gains, is
different from that envisaged by the policy maker. Moreover, many farmers are frightened of
weed spreading caused by herbaceous strips (Mante & Gerowitt, 2009; Uyttenbroeck et al.
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, 2016). For example, a 2011 study in the same area reported a perceived additional weed
risk due to sown grass strips (Cordeau et al. , 2011). The fears and the associated reticence
to unsprayed field margins can be interpreted in a similar way. Even if this practice is non-
costly (the additional costs are hedged by pesticide cost savings), farmers are frightened of
weed spreading and lowered production (de Snoo, 1999). These fears last on contemporary
debates, such as in France where a legislative proposal on unsprayed areas next to housing
resulted in an outcry (Ministry of environment, 2019).

5.2 Reluctance to adopt pollinator supporting practices for inten-
sive farms

As shown by a large body of literature, there is heterogeneity of farmers’ preferences towards
pro-environmental practices. Part of the heterogeneity can be attributed to differences in
personal and farm characteristics (Villanueva et al. , 2017). We showed that extension services
were associated with a lower acceptance of PSP. This result is uncommon in literature: most
studies showed that extension services were positively associated with adoption (Liu et al.
, 2018; Foguesatto et al. , 2020). For example, Piñeiro et al. (2020) showed − through a
scoping review of 18,000 articles − that extension agents, both public and private, enhance
the rate of adoption. However, agricultural extension services are diverse and depend on
the policy-orientation of the extension agency. Here, we studied extension services by the
French Chambers of Agriculture which provide advisory services to farmers. The institutional
context and the orientation of the decisional body is crucial and influences the advises given
to farmers. In France, the dominant paradigm of institutions is rather in favour of intensive
agriculture, which could explain the conservative attitude of advised farmers in our study (?).
Our analysis showed that the more intensive the farm, the lower the willingness to adopt such
practices. Indeed, farm size, pesticide use and tillage depth are associated with intensive farm
management in Europe (Tilman et al. , 2002; Lechenet et al. , 2014), and we showed that they
decreased significantly the acceptance score. Intensive farms are often less open to adopt pro-
environmental practices: for example, ? showed that smaller land owners have more positive
attitudes towards conservation measures. The business model of intensive farms is more
profitability-oriented than others (Eastwood et al. , 2010), and conservation and economic
are often conflicting objectives (Gosling & Williams, 2010). Schulz et al. (2014) showed that
opportunity costs were higher for intensive farms, and therefore such farms are less likely
to implement pro-environmental measures. In terms of personality, managers of intensive
farms could be more reluctant to change than others (Dessart et al. , 2019). Furthermore,
concerning pesticide use, organic farmers show more moral and environmental concern than
conventional ones and thus are more likely to adopt pro-environmental practices (Mzoughi,
2011). Pesticide and tillage intensity are also correlated with risk aversion (Bontemps et al. ,
2021; Kurkalova et al. , 2006), being itself a brake of adoption of pro-environmental practices
(?Liu et al. , 2018). Another determinant which can be related to risk aversion is age. We
found the younger the farmer, the lower the acceptance. Yet, Hevia et al. (2021) found
that farmer age was negatively related with pollination-knowledge. An explanation would be
that younger farmers are sometimes less open to engage themselves in risky practices (Isik
& Yang, 2004).
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5.3 Behavioral farmers

We showed that the pecuniary cost of the practice was a determinant of its adoption for all
practices except one. This is a common result in literature: Piñeiro et al. (2020) review
showed the crucial role of profitability in farmers’ decision to adopt sustainable practices.
However, unsprayed field margins were widely rejected by farmers even if this practice was
inexpensive. It raises the question of economic rationality of farmers, that is: do farmers
only think in terms of profit? Dessart et al. (2019), in a recent comprehensive review, have
shown that the answer is negative. In our case, this is confirmed by the discrepancy that
we showed between attitude and behavior. Psychology and behavioral economics literature
has shown that such an observation is synonym of bounded rationality (Kahneman et al. ,
1997). This discrepancy between attitude and behavior are common among farmers, who
are citizen and managers as the same time (Power et al. , 2013; Lamarque et al. , 2014).
Indeed,Knapp et al. (2021) have shown that socio-psychological factors predicted people’s
pollinator conservation actions. Concerning farmers, Hevia et al. (2021) have recently shown
that despite a good knowledge and perception of pollination, farmers were reluctant to adopt
more pollinator supporting practices, which is consistent with our finding. Farmers showed
that they feel dependent from pollination because they acknowledged that bees pollinated
their crops, and they were aware of beehive presence (see for example Hanes et al. (2015)
for similar findings). For some, they provide shelter for apiaries and thus feel interdependent
with beekeepers, a result which has been shown by Breeze et al. (2019). However, even if
it has been shown that when stakeholders feel interdependent they adopt more sustainable
practices (Barnaud et al. , 2018), other important personal factors can play, such as risk
aversion.

5.4 Policy and scientific perspectives

On July 20, 2021, three weeks after its launch, the public consultation in favor of pollinating
insects and pollination in France closed (Ministère de l’Agriculture et de l’Alimentation,
2021). It consisted in collecting opinions for the implementation of an action plan 2021-2026,
aiming at stopping the decline of pollinating insects. This shows the topicality of the debate
on pollinator conservation policy design. Our study contributes to this debate in studying
the drivers of willingness to adopt pollinator supporting practices. From our results, we
can give some insights concerning pollinator conservation policy design. First, they should
provide a monetary support to farmers, who are motivated (at least partially) by costs
and benefits of such measures. This is in accordance with the third action point provided
by Pe’er et al. (2020) to advice and reform the Common Agricultural Policy post-2020.
But we also showed that farmers are not only profit-motivated, and could be influenced by
more behavioral factors. Recently, an exponentially growing body of literature in behavioral
economics promotes new types of agro-environmental policies based on behavioral biases
(Palm-Forster et al. , 2019). They are designated as behaviorally-informed policies (Madrian,
2014). These policies called ’nudges’4, could present lower costs and be very efficient to change

4A nudge is an action which presents no or low costs„ that is not constraining and that does not modify
the architecture of choices, whose goal is to guide individuals so that they make decisions that improve their
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farmers’ behavior (Grolleau et al. , 2015; ?). Faure et al. (working paper) have shown that
for pollinator supporting practices, farmers may be biased on the timing of benefits, and thus
contractual arrangement could improve the adoption rate. Finally, policies should focus on
intensive farmers because we showed that they are less incline to adopt and accept pollinator
supporting practices, while they manage a larger area on agricultural landscapes and have
globally the higher impact on bee health.

From a scientific perspective, this study meets the current demand on more socio-economic
research on pro-environmental practice adoption, recently stated by Kleijn et al. (2019),
but also by Breeze et al. (2019) on pollinator conservation specifically. Furthermore, the
behavioral perspective of agricultural adoption is an innovative topic and decision analysis
should integrate psychological elements as stated by many authors (for example Croson &
Treich, 2014; Palm-Forster et al. , 2019; Dessart et al. , 2019; Foguesatto et al. , 2020;
Streletskaya et al. , 2020). The use of a data set established in 2011 is justified because these
questions of determinants of adoption gained in interest in recent years, and this data set
remained unexploited in this perspective. However, it raises the question of the validity of
our results ten years after. But the overall practices in this particular study area have little
changed in ten years (Bretagnolle et al. , 2018). Moreover, many studies on determinants of
WTA pro-environmental practices in the 2010 decade have shown few variations in terms of
determinants. For example, two reviews on Best Management Practices, one in 2008 (Prokopy
et al. , 2008), one in 2018 (Liu et al. , 2018) showed consistency among determinants of pro-
environmental practices in ten years. One interesting perspective could be to do a diachronic
analysis with the farmers of the study area, to study the evolution of thoughts and actions
on pollinator supporting practices.

well-being or, more generally, that of society as a whole (Thaler & Sunstein, 2009).

151



6. SUPPLEMENTARY MATERIALS Faure J.

6 Supplementary materials

S.1 Agricultural data collection

Agricultural practices were collected for one to six different crops per farm among which
winter cereals (wheat and barley ; gold in Figure S.II.1), maize (blue in Figure S.II.1),
sunflower (purple in Figure S.II.1), oilseed rape (yellow in Figure S.II.1) and grasslands
(alfalfa ; green in Figure S.II.1). Due to the randomization of the sampling, we collected
agricultural practices applied on 6 fields for 3 farmers, 5 fields for 16 farmers, 4 fields for
36 farmers, 3 fields for 35 farmers, 2 fields for 6 farmers and 1 field for 5 farmers. No data
were collected for 2 farmers which were therefore excluded from the analysis. In total, we
gathered information on 104 winter cereals, 72 oilseed rape, 89 sunflower, 60 maize and 43
alfalfa fields. In each sampled field, we computed metrics for pesticide use and soil mechanical
operations. The Treatment Frequency Index (TFI) was used as a measure of the intensity
of pesticides use. The index TFI can be broken down per group of pesticides (herbicide,
insecticide and fungicide) or aggregated for all pesticides. Per hectare, per field and per year,
TFI is expressed as (Catarino et al. , 2019):

TFIk =
∑
j

(∑
i

DiSi
DhjSt

)

where Di is the dose in application i, Dhj is the national recommended dose for pesticide
j and Si is the surface area treated in application i and St is the total field area. This includes
all the pesticide treatments applied in a given crop field. The recommended dose is defined for
each combination of pesticide product and crop type, according to the product’s marketing
authorization to fulfil safety requirements. We computed for each field a global TFI and a
TFI for insecticides only. For further analyses we equally computed the TFI insecticides in
pollinated crops (i.e. sunflower, oilseed rape and alfalfa). Given the heterogeneity in terms of
type of crops and number of fields, we first standardized in dividing by the maximal TFI per
crop type (for TFI all pesticides as well as TFI insecticides only), and then averaged the TFI
for each farmer. We finally standardized the obtained value using the z-score. Therefore,
our metric provides a hierarchy of the management intensity among the farmers sampled in
the study rather than an estimation of management intensity per se. We did not observe
any effect of the number of crops sampled on TFI z-score (Kendall’s τ = 0.0083, p = 0.91).
The intensity of soil management was assessed with two complementary metrics: average
tillage depth (zero corresponding to no tillage in the field) over all tillage operations, and
number of soil mechanical operations from sowing to harvest. We then standardized these
two indicators using z-scores.
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Figure S.II.1: Map of the Long Term Socio-Ecological Research platform (LTSER) ’Plaine
& Val de Sèvre’ in Nouvelle –Aquitaine (Western France). Sampled plots are colored accord-
ing to their land use.

Farmers’ survey
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Questionnaire POLINOV 

 

VERSION du 5/12/11 

1- Exploitation 

Nom exploitant :  
 

Raison sociale :  
 

Adresse 1 :  
 

(Adresse 2):  

Code postal : Ville :  
 

Tel :  
 

Tel Portable :  

Mail :  
 

Système cultural :            
Commentaires :  
 

Projet :  Nb UTH :      
Nb Salariés /MO familiale : 

SAU tot (ha):  
Surface en herbe (PP+PT):  

Attribution des tâches, Qui réalise les 
traitements ? 

 

2- Aménagement 

 Jachère Zone tampon  
Type : 

 Haies 

Surface (ha)  
 

 Longueur (m)  

Type d’intervention 
+hauteur de 
fauche/export, 
broyage 

  Type d’entretien    
-taille entretien 
-exploitation 
-rien  

 

Fréquence 
d’entretien (/an) 

  Fréquence des 
passages méca 

 
 
 

 

3- Parc Matériel 

3.1 Concernant le matériel de semis :  

3.1.1 Faites-vous vos propres enrobages de semences ?   non             oui,  sur quel site ?         

3.1.2 Possédez-vous des déflecteurs sur le semoir (maïs et colza)?   non             oui 

3.1.3 Où stockez-vous les sacs vides, ou le surplus de semences enrobées ? 

 local fermé   déchetterie    brûlés             autre : ………………….. 

 

Date enquête 

N° exploitation 

Enquêtes précédentes :  
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3.2 Concernant les traitements :  

3.2.1 Avez-vous un site de préparation des cuves ?   non   oui, sur le siège de l’exploitation          

 oui, lieu aménagé phyto                oui, à proximité des parcelles                  autre : ….. 

3.2.2 Quel dispositif de rinçage des pulvérisateurs avez-vous ? 

   Rinçage sur les parcelles par dilution  et pulvérisation 

   Site de rinçage des cuves sur l’exploitation 

   Autre : ………………………………………… 

 

3.2.3 Utilisez-vous un équipement complémentaire ? 

Sur soi :  Masque             bottes       Gants         Blouse                       

Sur le matériel :  buses anti-dérives   filtres    cabine étanche     

 dispositif de rinçage des pulvés      dispositif de rinçage des EPP       autres : ……… 

 

3.2.4 Quel type de pulvérisation faites-vous ?      classique      bas débit  

3.2.5 Quelles vérifications faites-vous sur le matériel de traitement ? 
 Etat général (fuites, pannes…)     Contrôle par des professionnels 

  Contrôle des buses       Contrôle des filtres  
 réglage du débit    application homogène   Autres :……….. 

3.2.6 Selon vous, quelles conditions climatiques sont défavorables aux bonnes conditions de 

traitement ?      vent    hygrométrie  (humidité de l’air)   température 

3.2.7 Laissez-vous une surface non traitée en bord de parcelle ?  

  non               oui : largeur (m) :        0-3     3-5  

3.2.8 En période avant floraison et pendant floraison, avez-vous de périodes privilégiées de la 

journée pour traiter ?   matin très tôt        dans la matinée      dans l’après-midi      tard le soir     

3.2.9 Réalisez-vous certains traitements de nuit ?    

  oui   lesquels ?  

 Si non, Seriez-vous prêts à réaliser vos traitements phyto en nocturne si cela présentait un intérêt 

significatif (qtté de produit à utiliser, réduction du risque pour l’utilisateur ou les pollinisateurs…) ? 

  non    oui  

Et concernant les abeilles, adoptez vous une attitude particulière avant de traiter ? (ouvert, à cocher 

durant l’explication )  

Observations sur la culture à traiter ?     non                          oui    

Observations en bords de parcelle à traiter ?    non                          oui    

 

4- Prise en compte des pollinisateurs. (fin d’enquête) 

4.1 Pour vous les abeilles, par le service de pollinisation quelles apportent, sont-elles un facteur de 

production à prendre en compte dans la mise en œuvre de l’itinéraire technique ?  

Pour le colza ?    non             un peu             peut-être             surement          ne sais pas 

Pour le tournesol ?   non             un peu             peut-être             surement          ne sais pas 

Pour la luzerne ?  non             un peu             peut-être             surement          ne sais pas 
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4.2 Selon vous, les difficultés que rencontrent les abeilles et les apiculteurs sont plutôt à relier dans 

l’ordre d’importance à : 

 A : des pratiques des apiculteurs           

 B : des ressources alimentaires insuffisantes           

 C : des risques d’intoxication liés aux effets secondaires de produits phytosanitaires      

 D : prédateurs et parasites 

 

4.3  Selon vous, quels seraient les freins à des modifications de pratiques pour préserver les 

pollinisateurs tout au long de la saison ?  ?  

 manque d’information et appui techniques sur l’impact des pollinisateurs comme auxiliaires des 

cultures 

 raisons économiques  

 trop chronophage 

 peu d’avantages 

 difficultés à mettre en œuvre ces changements sur le plan technique  

 autre :       ……………… 

 

Quels avantages pensez-vous que ces changements puissent vous apporter ? 

 

 

4.4 Parmi la liste de ces différentes pratiques favorisant les polinisateurs, lesquelles envisageriez-

vous de mettre en place ? 

 

 implanter des CIPAN avec espèces mellifères (moutarde, sarrasin, trèfle d’Alexandrie ou de Perse, 

vesce, association d’espèces végétales…)   

 le fait déjà 

 non concerné 

 

 implanter des haies (prunus, lierre, sureau, saule, noisetier, cornouiller sanguin, églantier, 

aubépine…) 

 le fait déjà 

 

 implanter des jachères mellifères 

 le fait déjà 

 non concerné 

 

 implanter des bandes enherbées avec esp. mellifères 

 le fait déjà 

 non concerné 

 

 implanter des bandes mellifères au cœur de la parcelle 

 le fait déjà 
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 implanter des espèces mellifères sur les bords de champ 

 le fait déjà 

 

 limiter les traitements en bord de champ 

 le fait déjà 

 

 Allonger des rotations en intégrant plus de cultures mellifères 

 le fait déjà 

 

 choisir des produits phytosanitaires avec mention abeilles 

 le fait déjà 

 

 Se mettre en diminution de doses 

 le fait déjà 

 

 convertir son exploitation en agriculture biologique 

 le fait déjà 

 

5- Sources d’informations (à faire seulement à la fin de l’enquête):  

5.1 Avez-vous eu le choix auprès de votre fournisseur entre plusieurs produits pour une utilisation 

donnée (a)  ou par défaut parce qu’il n’y a qu’une offre très restreinte du fournisseur (b)? 

-pour les produits phytos                            (a)     (b) 

-pour les variétés    (a)     (b) 

 

5.2 Suivez-vous des conseils (extérieurs) pour réaliser vos traitements ? 

 De Chambres d’Agriculture   Non    Oui, précisez 

 De coopératives agricoles    Non    Oui, précisez 

 Autonome   

 Autre : ……….. 

5.3 Quelles informations avez-vous sur le rôle des pollinisateurs (abeilles domestiques et abeilles 

sauvages)? (utilité, source d’info ?)  

 

5.4 Accueillez-vous des ruches sur votre exploitation ?  non          oui (loyer)         oui (échange) 

 

Aviez-vous déjà entendu parler du projet POLINOV ? 

Quel degré de satisfaction avez-vous vis-à-vis de l’ensemble des actions du CNRS ?  
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N° Parcelle (ID CNRS):      N° cadastral :  

Commune :     Code Postal : 

Superficie (ha) :     Type de sol : 

CIPAN ? 

 

 

 

Est-ce le même itinéraire technique sur les autres parcelles de cette culture dans votre exploitation ? 

 

 

Qu’est-ce qui a évolué dans cet itinéraire par rapport aux années précédentes ?  

 

 

 

 

 

 

  Fertilisation 

Date Date  Date  Date  Date  

Type de 
fertilisation 

     

 

     

Dose (unité)         

 

  Insecticides  

Date Date  Date  Date  Date  

type de 

traitement 

        

nom 
commercial 

     

 

     

Dose (unité)         

Année :  Culture :  

Variété principale :  
Enrobage :  

Densité de semis :  

Objectifs de rendement / Rdts (Qt/ha):  
 

Irrigation :  

Type de travail du sol (Labour, tcs) :  
 
 

Profondeur travail du sol (cm) :  

Date de semis :  

Culture          2008 2009 2010 2011 2012 ? ce qui est 
planifié 

 
 

    

Etudes des cultures 
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Fongicides 

Date Date Date Date 

type de traitement   

 

     

nom commercial    

 

     

Dose (unité)        

 

  

  

Herbicides 

Date Date Date Date 

type de traitement   

 

     

nom commercial    

 

     

Dose (unité)        

  

Matériel 

Pulvérisateur (taille, trainé / porté, contenance):  

Vitesse de traitement :  

 

Epandeur (taille, trainé / porté, contenance):  

 

Avez-vous le même itinéraire technique pour les autres parcelles de cette culture  en 2011? 

 

 

 

 



7 

 

Quelles évolutions y a-t-il eu dans la conduite de ces cultures ces 3 dernières années ? en particulier 

concernées par un Ts en néonicotinoides (blé, orge, maïs) ?(différences) 

 

Culture 2008 2009 2010 

    

Travail du sol    

Fertilisation  

 

  

 Insecticides  

 

  

Herbicides  

 

  

Fongicides  

 

  

    

Travail du sol    

Fertilisation  

 

  

 Insecticides  

 

  

Herbicides  

 

  

Fongicides  

 

  

    

Travail du sol    

Fertilisation  
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 Insecticides  

 

  

Herbicides  

 

  

Fongicides  

 

  

    

Travail du sol    

Fertilisation  

 

  

 Insecticides  

 

  

Herbicides  

 

  

Fongicides  

 

  

    

Travail du sol    

Fertilisation  

 

  

 Insecticides  

 

  

Herbicides  

 

  

Fongicides  
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S.2 PSP variables description

Tableau S.II.1: Description of pollinator-supporting practices

ID Pollinator-supporting
practice

Would you adopt the prac-
tice?

Type

Off-field

p1 Flowering buffer strips Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, resource

p2 Field edge flower strips Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, resource

p3 Hedgerows Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, resource

On-field

p4 Flower strips in fields Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, resource

p5 Flowering cover crops Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, resource

p6 Flowering fallows Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, resource

p7 Sow mass-flowering crops Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, resource

p8 Reducing pesticide use Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, pesticide

p9 Reducing pesticide toxi-
city (French ’Abeille’ la-
bel)

Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, pesticide

p10 Unprayed field margins Already adopted ; yes ; maybe ;
no

qualitative, pesticide
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S.3 Practice costs calculation

Tableau S.II.2: Summary table of pollinator-supporting practice costs

Practice Implementation
cost

Opportunity
cost/benefits

Sources

Flowering buffer strips 380e.EFAeq.ha−1.yr−1 0e.EFAeq.ha−1.yr−1 Cordeau et al. (2011)

Field edge flower
strips

380e.EFAeq.ha−1.yr−1 0e.EFAeq.ha−1.yr−1 Cordeau et al. (2011)

Hedgerows 300e.EFAeq.ha−1.yr−1 122e.EFAeq.ha−1.yr−1 AFAC (2015)

Flower strips in fields 228e.EFAeq.ha−1.yr−1 162.6e.EFAeq.ha−1.yr−1 Cordeau et al. (2011);
Pywell et al. (2015)

Flowering cover crops 140e.EFAeq.ha−1.yr−1 -30e.EFAeq.ha−1.yr−1 Technical document
of the Chambre
d’Agriculture website
2021

Flowering fallows 340e.EFAeq.ha−1.yr−1 0e.EFAeq.ha−1.yr−1 Decourtye et al.
(2007)

Sow mass-flowering
crops

-
286.5e.EFAeq.ha−1.yr−1

244e.EFAeq.ha−1.yr−1 Technical document
of the Chambre
d’Agriculture website
2021

Reducing pesticide
use

0e.EFAeq.ha−1.yr−1 0e.EFAeq.ha−1.yr−1 Catarino et al. (2019)

Reducing pesticide
toxicity

0e.EFAeq.ha−1.yr−1 0e.EFAeq.ha−1.yr−1 Catarino et al. (2019)

Reducing pesticide
use

0e.EFAeq.ha−1.yr−1 24e.EFAeq.ha−1.yr−1 de Snoo (1999)

The studied pollinator-supporting practices presented very different characteristics and at-
tributes. To compare them, we used a common reference of cost per area that refers to the
legal notion of "Ecological Focus Areas" (Commission, 2017). In Europe, farmers with arable
land exceeding 15 ha must ensure that at least 5% of their land is an Ecological Focus Area
to safeguard and improve on-farm biodiversity. The considered areas are very diverse but
include all PSP studied here. For some practices, such as cover crops, one hectare of the prac-
tice is considered as one hectare of EFA. However, for some practices such as flower strips,
a given area of the practice is overconsidered in terms of EFA. For example one hectare of
flower strips corresponds to nine hectares of EFA. Therefore, for each practice, we evaluated
the costs in euros per hectare of equivalent EFA (EFAeq).
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S.4 Correlation table

Figure S.II.2: Correlation table with Pearson’s coefficients and p-values indicating the
significances of the correlations (’***’ p = 0; ’**’ p < 0.01, ’*’ p < 0.05, ’.’ p < 0.1). E2_1
is the farm size while E2_2 is the annual work unit, E2_4 is the proportion of grasslands,
E2_5 is the TFI, E2_6 is the tillage depth and E2_7 is the number of soil passes.
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Chapitre III

Combining incentives with collective
action to provide pollination and a
bundle of ecosystem services in farmland

Faure J., Mouysset L., Gaba S.

Under review in Ecosystem Services

Abstract

Bee decline drives crop pollination deficit worldwide, and new management schemes are
needed to overcome this challenge. Incentive schemes aiming at fostering managed pollina-
tion are a promising lever to overcome the decline in crop pollination and generate win-win
solutions in agricultural landscapes. Here, we explored the effectiveness of this lever by fo-
cusing on incentives for managed pollination targeting either beekeepers or farmers and by
exploring how it can be emphasized by beekeeper-farmer collaboration. We built a stylized
bioeconomic model to simulate (i) the mutual interdependency through pollination in inten-
sive agricultural landscapes and (ii) the economic and ecological impacts of introducing two
beekeeping subsidies and one pesticide tax. We also explored two beekeeper-farmer com-
munication levels. The findings showed that incentives generated a spillover effect, affecting
not only targeted stakeholders but non-targeted stakeholders as well as the landscape, and
that this effect was amplified by communication. However, none of the simulated schemes
proved sustainable overall with our calibration: subsidies showed excellent pollination and
economic performances – widely improved by communication – but were detrimental for other
ecosystem services (ES) including pollination by wild pollinators. Conversely, tax showed low
economic performances, but was beneficial for the environment. Our study shows how a col-
lective management of pollination could be beneficial, especially in presence of incentives,
but warns against the artificialization of the pollination service that could result.
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1 Introduction

Pollination is a critical ecosystem service (ES) for agriculture: 70% of the world’s cultivated
crops depend on insect pollination, a figure rising to more than 85% in Europe (Klein et al. ,
2007). For example, the most cultivated oilseed crop in Europe, oilseed rape (Brassica napus
L.), relies on insect pollination for more than 35% of its production (Perrot et al. , 2018;
Woodcock et al. , 2019). Pollination services have been valued at US$235–577 billion each
year (Lautenbach et al. , 2012). The French ecosystem assessment estimated that pollinators
contribute between 5.2% and 12% to the total crop value (?). Both honeybees (Apis mellif-
era), managed by beekeepers, and unmanaged wild bees play a vital role in enhancing seed
quantity and quality (Bommarco et al. , 2012; Garibaldi et al. , 2013). Yet both domestic
and wild bees worldwide are declining in agricultural landscapes, mainly due to intensive
pesticide use and the loss of semi-natural habitats (Potts et al. , 2010; Hallmann et al. ,
2017; ?). This deepens the mismatch between pollination supply and demand, as farmers
themselves reported in a recent survey at European scale (Breeze et al. , 2019). Indeed,
crop pollination deficits have been observed, and honey bee stocks are growing slower than
pollination demand (Aizen et al. , 2009; Breeze et al. , 2014). Up to now, no consistent man-
agement scheme has been found to motivate both beekeepers and farmers to work together
in European agricultural landscapes (Narjes & Lippert, 2019; Breeze et al. , 2019).

However, farmers and beekeepers are mutually interdependent on pollination (it is their
common interest): beekeepers benefit from farmers and vice versa (Bretagnolle & Gaba,
2015; Vialatte et al. , 2019). By keeping honeybees, beekeepers are pollination providers.
Through crop flower visitation, honeybees have been identified as the main pollinator for
mass-flowering crops such as oilseed rape (Perrot et al. , 2018) and sunflowers (Perrot et al.
, 2019), resulting in higher yields and incomes (Catarino et al. , 2019). In return, mass-
flowering crops provide abundant floral resources for honeybees, therefore ensuring honey
production and overwinter survival success (Requier, 2015). In this way, farmers are also
indirect providers of managed pollination. Consequently, farmers and beekeepers need one
another to maximize their benefits – they are mutually interdependent. Their economic
decisions, such as land and pesticide use or the number of beehives, may influence each other
(Barnaud et al. , 2018). Hence, incentivizing ones may have beneficial spin-offs on the others,
depending on their collaboration level1, and may create a win-win situation for them, and
likely to the entire landscape due to synergistic relationship between pollination and other
ES. To our knowledge, no study have explored the economic and environmental consequences
of such schemes while accounting for the interdependency between farmers and beekeepers.

There are diverse types of beekeeper/farmer collaboration around the world, ranging
from informal arrangements to pollination markets (Narjes & Lippert, 2019). In Europe,
collaboration is rather scarce, and if it exists it is mainly carried out through face-to-face
communication (Breeze et al. , 2019; Bareille et al. , 2021). This can be measured as the
amount of intentionally shared information. For example, beekeepers may inform farm-
ers about their intention to increase beehive capacity, which can impact farmers’ land-use

1Collaboration is a process in which stakeholders in land management actively meet, work and talk
together (Prager, 2015). Hence, this is a form of collective action, defined as an action taken by a group in
pursuit of members’ perceived shared interests (Scott & Marshall, 2009).
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decisions. In this context, policies encouraging managed pollination (such as beekeeping sub-
sidies) or discouraging detrimental factors (such as pesticide taxes), may lead to economic
spillovers (i.e. indirect economic effects on non-targeted stakeholders) and thus to win-win
strategies. The benefits may be conditioned by communication between farmers and bee-
keepers (Bareille et al. , 2021). Beyond economic effects on stakeholders, trade-offs between
ES or their drivers may also lead to environmental impacts at the landscape scale (e.g. by
reducing pesticide use; Bennett et al. (2009).

In this study, we aimed at evaluating the economic and environmental consequences of
incentive-schemes fostering managed pollination and how they are shaped by communication.
We explicitly considered the mutual interdependency between farmers and beekeepers and
their level of communication using a bioeconomic modelling approach. We examined whether
incentives motivating one of these ES providers to change ES drivers could lead to the delivery
of a bundle of ES, therefore benefiting other stakeholders as well as the landscape. Following
recommendations from European beekeepers (Breeze et al. , 2019), we simulated (i) subsidies
targeting beekeepers, which seem effective for increasing the number of honeybees (Stefanic
et al. , 2004; Çevrimli, 2019) and (ii) a tax targeting farmers aimed at reducing the use
of pesticides in rapeseed fields, i.e. a pesticide tax (Skevas et al. , 2013; Finger et al. ,
2017). In our study, we assessed the performance of pollination incentives with or without
communication from both an economic and ecological perspective.

2 Materials and methods

2.1 Model overview and interdependency

We developed a bioeconomic model of an intensive agricultural landscape that included two
economic activities, agriculture and beekeeping, following the framework of Bretagnolle &
Gaba (2015). The economic decision-making model and the ecological model were linked by
pollination. The economic model included farmers’ strategies on land use and pesticide use,
and beekeepers’ strategies on the number of beehives. The ecological model predicted popu-
lations of honeybees and wild bees. An overview of the model is presented in Figure III.1a,
in which arrows represent the mathematical relationships (see below for details). The model
also accounted for the mutual interdependency between farmers and beekeepers: farmers
depend on beekeepers through pollination by domestic bees, whose abundance is defined by
beekeepers by the number of beehives (Figure III.1b), while beekeepers depend on farmers
because mass-flowering crops provide important floral resources for domestic bees and be-
cause pesticide use directly affects bee survival (Figure III.1b). Lastly, the model included
whether or not farmers and beekeepers communicated, as this can affect their respective
management decisions and hence the efficiency of domestic bee pollination.
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(a) Schematic representation of the bio-economic model

(b) Mutual interdependency between farmers and
beekeepers

Figure III.1: Model overview. The farmers select the amount of pesticide use and land use allocation
that maximizes their profits, while beekeepers choose the number of beehives. These decisions directly impact
ES provision and bee populations. The latter affect in turn agricultural production through pollination and
honey production through honeybee foraging. This creates a mutual interdependency, represented in (b),
based on honeybees. Communication as well as incentives can modify the initial choices of stakeholders.
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2.2 Agricultural production

Three representative crops of intensive agricultural cultivation were modelled (these crops
represent more than 80% of existing crops in intensive landscapes; Bretagnolle et al. (2018)):
wheat for winter cereals (subscript W ), temporary grasslands used for hay for meadows
(subscript G) and oilseed rape for oilseed crops (subscript OSR). Oilseed rape is largely
dependent on pollination (Perrot et al. , 2018) and is also the preferred crop of European
beekeepers due to its high nectar capacity (Breeze et al. , 2019). In the model, each farmer
owned his/her farm area (normalized to 1 ha) and cultivated the three crops in the following
proportions xW ∈ [0, 1] , xG ∈ [0, 1] and xOSR ∈ [0, 1] for wheat, grasslands and oilseed rape
respectively. In the following, the vector of crop proportions is noted X, corresponding to
the land use in the landscape. We imposed a constant acreage, such as xW + xG + xOSR = 1.
In oilseed rape fields, farmers applied pesticides at the rate xp ∈ [0, 1]. Pesticide use in
other crops (i.e. in wheat) was assumed invariable because we assume that this decision was
independent from those considered here. The representative farmer’s decisions about land
use and pesticide use were made to maximize the profit function Π(f) (Figure III.1a):

max
X,xp

Π(f)(X, xp, xH) =
∑

k∈{W,G}

ηk(xk) + pOSRFOSR(X, xp, xH)− COSR(xOSR, xp)− τ (f)(xOSR, xp)

(III.1)
Subject to xW ∈ [0, 1]

xG ∈ [0, 1]

xOSR ∈ [0, 1]

xW + xG + xOSR = 1

xp ∈ [0, 1]

ηW and ηG are the wheat and grassland benefit functions respectively presented in Table
III.1 by Eq.III.2 and Eq.III.3. FOSR is the OSR production function. pOSR is the sale price
of OSR seeds, which was assumed to be constant and independent of farmers’ decisions (i.e.
the farmers are price-takers). The function COSR represents OSR production costs, and was
assumed to be linear with respect to the production factors xOSR and xp. The function τ (f)

is the economic incentive aiming to support pollination (see ’Policy scenarios’ section below).
The dependence of farmers on beekeepers is reflected by xH , which is the number of beehives
set up by the representative beekeeper (Figure III.1b).
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Tableau III.1: Functional forms used in the model

Stakeholder Function Equation Description

Farmer Wheat bene-
fits ηW = χWx

ε
W (III.2)

Cobb-Douglas function, exhibiting usual proper-
ties of production functions: positive and dimin-
ishing marginal productivity of the production in-
put. χW is the gross margin of wheat, ε is the
input elasticity.

Farmer Grassland
benefits ηG = χGx

ε
G (III.3)

Cobb-Douglas function. χG is the gross margin of
hay, ε is the input elasticity.

Farmer OSR produc-
tion

FOSR = xOSR

3∑
j=1

fOSR,j

(III.4)

Linear combination of three partial yields j ∈
{1, 2, 3} (giving total yield), times OSR area (Mon-
toya et al. , 2019)

Farmer Bee-
dependent
crop yield fOSR,1 = α1

B̄

β1 + B̄
(III.5)

Functional response function of Holling type II,
describing the saturating uptake of resources
(Holling, 1973), broadly inspired from the model
of Montoya et al. (2019). 0 < B̄ < 1 is the to-
tal bee abundance. α1 > 0 is a parameter related
to the level of dependence, and 0 ≤ β1 ≤ 1 is a
parameter of bee efficacy.

Farmer Pesticide-
dependant
crop yield fOSR,2 = α2

xp
β2 + xp

(III.6)

By extension, functional response function of
Holling type II, describing the saturation of pes-
ticides. Widely used in crop response models
(Fernandez-Cornejo et al. , 1998; Skevas et al. ,
2013). α2 > 0 is a parameter related to the level
of dependence, and 0 ≤ β2 ≤ 1 is a parameter of
pesticide efficacy.

Beekeeper Honey pro-
duction

FH = fHx
γ1
OSRx

γ2
HD (III.7)

Cobb-Douglas function with OSR area and bee-
hives as inputs, following the Siebert (1980) model.
0 < γ1 < 1 and 0 < γ2 < 1 are the partial elastici-
ties of production. fH is a production constant, D
is linked to yield losses caused by pesticides.

Damage
function

D = 1− δ xOSRxνp (III.8)

Complementary of honey and wild bee losses. δ >
0 and 0 < ν < 1 are constant parameters calibrated
with recent studies (Chambers et al. , 2019; ?).

Following Montoya et al. (2019), oilseed rape yield was represented by three partially
additive yields (Eq.III.4 in Table III.1): a part dependent on both wild bees and honeybees
fOSR,1(Eq.III.5 in Table III.1), a part dependent on pesticide application fOSR,2 (Eq.III.6 in
Table III.1), and a part independent of both bee abundance and pesticide application fOSR,3.
The first two account for more than 60% of the average yield (?Perrot et al. , 2018; Wang
et al. , 2019). They follow a functional response function of Holling type II that is increasing,
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concave as classically used in ecology and economics (e.g. for biodiversity-ecosystem function
relationship, Paul et al. (2020); bee abundance, Montoya et al. (2019); and yield pesticide-
response, Skevas et al. (2013)). The use of saturating functional responses means that crop
production increases with inputs, but there is a threshold value for inputs over which crop
production remains stable (Debertin, 2012). In the model, wheat plants do not depend on
insect pollination (Klein et al. , 2007), and we further assumed that hay production mainly
relied on farmers sowing ley meadows that do not depend on pollination by bees.

2.3 Honey production

The honey production of each beekeeper depended on the number of beehives set up, or xH
We assumed that beekeepers’ labour capacity was constant, with the number of beehives
limited to x̄H per beekeeper. The representative beekeeper chose xH beehives to maximize
his/her profit Π(k) in function (Figure III.1a):

max
xH

Π(k)(xH , xOSR, xp) =pHFH(xH , xOSR, xp)− CH(xH) + τ (k)(xH , xOSR, xp) (III.9)

Subject to xH ∈ [0, x̄H ]

where FH is the honey production function, pH the price of honey, and CH the cost
function of the inputs, which were assumed to be linear with respect to the number of hives.
τ (k) is the economic incentive function and depends on the policy (see ’Policy scenarios’ section
below). Honey production followed a Cobb-Douglas function with xOSR and xH as inputs
(Eq.III.7 in Table III.1). To account for competition for floral resources between colonies
(Champetier et al. , 2015), the marginal productivity of beehives decreased (elasticity less
than 1). The area of oilseed rape in the landscape was included in the production function
as honey production varies widely with the amount of mass-flowering crops (?). As has
been empirically shown by Chambers et al. (2019), the use of pesticides implies losses in
honey production due to honeybee mortality. We included this damage (i.e. the negative
effect of pesticides) through D ∈ [0, 1] in the honey production function; Eq.III.7 and III.8
in Table III.1. The dependence of beekeepers on farmers is reflected by xOSR, which is the
main source of nectar for honeybees, and by D, which is the pesticide damage to honeybees
(Figure III.1a).

2.4 Bee populations

The honeybee population varied with the number of beehives (xH). The parameter kH
is the carrying capacity per hive, comprising a survival rate that was assumed to be con-
stant (Eq.III.10). We assumed that there were no ’empty hives’, a phenomenon reported
by Stokstad (2007), which is already included in the carrying capacity of honeybees. Since
the beehive number is derived from economic decision-making (Eq.III.9), it already includes
the pesticide effect (Eq.III.7, Table III.1). In accordance with Chambers et al. (2019), we
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computed and evaluated the rate between honey and domestic bee losses (Appendix S1). Fol-
lowing Kleczkowski et al. (2017), Eq.III.10 shows that the wild bee population size depends
on the area of grassland because grasslands provide nesting sites, the bee carrying capacity
kw and the use of pesticides (Appendix S1). This assumed constant nesting resources and no
direct competition between wild and domestic bees, as reported by Lindström et al. (2016b).
Indeed, wild and domestic bees use different floral resources (Rollin et al. , 2013). The total
population of bees is:

B(xH , xG, xOSR, xp) =

honeybees︷ ︸︸ ︷
xHkH +

wild bees︷ ︸︸ ︷
xGkwD(xOSR, xp) (III.10)

2.5 Policy scenarios for improving pollination

In a recent survey, European beekeepers viewed financial incentives to encourage beekeeping
activity (e.g. to increase the number of hives) and reduction of pesticide use as effective
ways to support honeybees and enhance crop pollination ES (Breeze et al. , 2019). We thus
implemented three financial incentive scenarios aiming to increase pollination: two using
beekeeping subsidies and one imposing a pesticide tax.

• Scenario HS: in this scenario a per hive subsidy (HS) was implemented, formulated as
amount τ (k) = zHSxH ≥ 0, which was granted to each beekeeper proportionally to the
number of beehives set up. zHS is the sum granted per beehive.

• Scenario PS: in this scenario a price subsidy (PS) was implemented, formulated as
amount τ (k) = zPSFH ≥ 0, which was granted to the beekeeper for each kilogram of
honey sold. zPS is the sum granted per kilogram of honey.

• Scenario PT: in this scenario a pesticide tax (PT) was implemented, formulated as
amount τ (f) = zPTxOSRxp ≥ 0, which was levied on farmers according to the level of
pesticides applied on their oilseed rape fields. zPT is the tax per hectare of oilseed rape.

These scenarios were compared to a business as usual (BAU) control scenario with no eco-
nomic incentive (τ (f) = τ (k) = 0).

2.6 ES governance effectiveness and bioeconomic indicators

We defined ES governance effectiveness as the simultaneous increase in pollination and a
Pareto improvement (Just et al. , 2005). The latter is defined as a situation that makes at
least one stakeholder better off without making any other stakeholder worse off. We use as an
indicator the total economic outcome with respect to the Pareto optimum situation in which
full economic efficiency would be reached (i.e. all decision makers cooperate; Table III.2).
In addition, we extended our analysis on ES governance sustainability using three other ES
indicators (food provision, water quality concerning pesticides, and water quality concerning
nutrients) and two indicators of biodiversity conservation (wild bee abundance and plant
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species richness). We also defined marginal indicators at the stakeholder scale to assess the
direct effects and indirect (spillover) effects of the incentives. We calculated input marginal
product (output mass per unit area of OSR and per pesticide unit for farmers, output mass
per beehive for beekeepers) and output marginal revenue (e.ton−1 OSR for farmers, e.kg−1

honey for beekeepers) (see Appendix S2 for more details).

Tableau III.2: Bioeconomic indicators

Type Indicator Expression Description

Economic Economic effi-
ciency rate

E1 =
Π(f) + Π(k) − τ (f) + τ (k)

Π(f)∗ + Π(k)∗

Ratio of total economic outcome in the scenario
and in the Pareto optimum situation. The latter is
given by maximizing the sum of both farmer’s and
beekeeper’s profits (i.e. the stakeholders cooper-
ate). The associated program is maxX,xp,xH

Π(f)+

Π(k).

Ecosystem
service

Pollination
ES1 = B̄

Bee abundance

Ecosystem
service

Food/Feed pro-
vision

ES2 = ξWYWxW + ξGYGxG

+ξOSRFOSR + ξHFH

Sum of agricultural/apicultural productions, ex-
pressed in units of energy. ξi are energy multi-
plicative shifters of commodities. Yi are average
yields of concerned crops.

Ecosystem
service

Water quality
(pesticides)

ES3 = 1− xOSRxp − θxW

Opposite of pesticide quantities in OSR (xOSR xp)
and wheat (θxW ). θ is the toxicity index of wheat
relatively to OSR. Grasslands are assumed to be
pesticide free. This indicator is related to the ES
of water provisioning for drinking (Grizzetti et al.
, 2016) .

Ecosystem
service

Water quality
(nutrients) ES4 = 1− xOSR − xW

Opposite of OSR and wheat areas. This underlies
that only these crops are chemically fertilized and
they are at the same rate. This indicator is re-
lated to the ES of water provisioning for drinking
(Grizzetti et al. , 2016).

Ecological Wild bee abun-
dance BC1 = 1− xGkwD

See Eq.III.9.

Ecological Plant species
richness BC2 = xG

s
Species-area relationship proxy, a power law with s
being the constant slope of the logarithm (Crawley
& Harral, 2001).

2.7 Communication and decision-making

As beekeepers and farmers are mutually interdependent, their decisions are tightly linked;
thus they can adopt a concerted strategy, i.e. a collective action. Feedback from the field
showed that farmers and beekeepers sometimes communicate on their strategies, sharing their
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intentions and coordinating their actions together (Narjes & Lippert, 2019). For example,
farmers may provide a location for hives next to oilseed rape fields or may reduce pesticide
intensity or timing to decrease the negative impact on domestic bees. In exchange, beekeepers
may set up more beehives than initially planned (Allier, 2012; Breeze et al. , 2019). Yet this
communication is not always easy, for reasons including a knowledge gap about their common
interest (Breeze et al. , 2019), social distance, or the lack of an institutional setting (Ostrom,
1990; Chwe, 2000).

In our model, the decision vector contained the values of the control variables (x∗OSR
x∗p x

∗
W x∗G) for the representative farmer and x∗H for the representative beekeeper, based on

maximizing their respective profits. We assumed that the farmer decides first his/her strategy,
followed by the beekeeper (’leader-follower’ configuration), representing the realistic timing
of decisions during a year: sowing period comes before apiary set up. Hence, the decision-
making result depends on the communication level, which can be modelled as the quantity of
information shared by the beekeeper and owned by the farmer (i.e. the number of beehives
actually set up). As described above, communication depends on specific criteria and can
be difficult to initiate: in economic terms, communication involves transaction costs for
stakeholders. We chose to model two highly contrasting transaction cost situations. The first
was a situation in which (i) the costs of communication exceed the benefits so the beekeeper
does not share any information about her/his intention. For example, a situation in which
farmers are not even aware of the presence of beehives close to their fields, as has been
observed in some cases (Allier, 2012). The second was a situation in which (ii) communication
has no cost so the farmer have complete information regarding the beekeeper’s intentions. For
example, the farmer and beekeeper are friends and fully share their intentions. From a game
theory perspective, these situations are coordination, sequential, non-cooperative games (i.e.
separate and individual decision models; Matsumoto & Szidarovszky (2016)) (i) without and
(ii) with complete information (Oliver, 1993).

We assumed that the BAU scenario decisions depended on the path: farmers and bee-
keepers have historically adapted their strategies relative to each other and thus are fully
informed. Hence, only for incentive scenarios did we differentiate between a case in which
the stakeholders (i) do not or (ii) do communicate their intentions, following the model of
Bareille et al. (2020). When they do not communicate (i), the farmer ignores that the
beekeeper’s strategy can be influenced by her/himself, and thus formulates false expecta-
tions in considering as fixed the number of beehives, and equals to the BAU level (i.e.
Π(f) = Π(f)(X, xp, xH

BAU)). When they do communicate (ii), the farmer has rational ex-
pectation regarding the beekeeper’s strategy, and considers the number of beehives which
maximizes the beekeeper’s profit (i.e. Π(f) = Π(f)(X, xp, xH

∗(X, xp)) with xH
∗(X, xp)) in

Eq.S1). We provided a comprehensive mathematical analysis of the decisions in Appendix
S3. To sum up, stakeholders consider both direct management decision effects, and indirect
ecological effects (i.e. consequences on bee abundance) when making their decisions. How-
ever, incentive impacts are not clear because of opposite effects at work, and simulations are
needed to go further in the conclusions. For simulations, we used backward induction to
maximize their profits, using an analytical formulation of the beekeeper’s best-response func-
tion (Eq.S1). This analytical expression was then used in the profit maximization procedure
for the farmers. The optimums were determined by numerical optimization using the optim
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function in the ’stats’ package in R v3.4.4 (?).

2.8 Parameter calibration and sensitivity analysis

The parameter values for oilseed rape production were estimated using a dataset from the
Long-Term Social-Ecological Research (LTSER) Zone Atelier Plaine & Val de Sèvre (Bre-
tagnolle et al. , 2018). For other parameters, we used values taken from relevant studies
(Appendix S3). As suggested by Muradian & Rival (2012), we implemented realistic rather
than Pigouvian levels of incentives (Pindyck & Rubinfeld, 2018). For the subsidy calibra-
tions, the amount granted to each beekeeper was fixed at e5000, corresponding to a realistic
budget for a professional beekeeper in France in 2020 (?). To compare the two subsidy sce-
narios, subsidies were set so that the total amount allocated to the beekeeper was equal to
e5000, allowing e27.hive−1 for the hive subsidy and e1.10.kg−1 for the honey price subsidy.
The tax per hectare was fixed at e50.ha−1 for the maximal agrochemical application rate
(xp = 1), in accordance with pesticide taxation literature (Jacquet et al. , 2011; Skevas et al. ,
2013; Böcker & Finger, 2016). We defined the indicators at the landscape scale as follows: in
Deux-Sèvres (France), the average area per farm is 95 ha and we assumed that the modelled
landscape consisted of 570 ha of agricultural lands, with n = 6 farmers and m = 1 beekeeper.
A sensitivity analysis was performed on incentive amounts (Appendix S5) and on the oilseed
rape price (Appendix S6).

3 Results

3.1 Economic effectiveness and spillover effects

In order to grasp if incentives and communication between farmers and beekeeper would result
in economically effective ES governance (i.e. all stakeholders win to communicate), we studied
the effect of the three defined scenarios on the economic performance of agriculture and
beekeeping as well as on public finances (Figure III.2). As expected, the latter decreased with
hive and price subsidies (as subsidies generate public expenses, Figure III.2a) and increased in
the pesticide tax scenario (as taxes generate public gains, Figure III.2b,III.2c). However, the
effect of public policies on the private sector was more complex. While the subsidy scenarios
targeted only beekeeping, they also benefited farmers, revealing a spillover effect (Figures
III.2a,III.2b). This was accentuated by communication between stakeholders: for example,
communication increased agricultural wealth by more than e4000 with the hive subsidy −
i.e. 48% more than without communication (Figure III.2a). We also found an increase in
the beekeeper’s wealth when the stakeholders communicated, so communication seemed to
be a win-win strategy. This suggests that a combination of subsidies and communication
allow effective polycentric pollination governance since it is in the interest of beekeepers and
farmers to communicate, resulting in a Pareto improvement: the highest economic efficiency
rates were reached by a combination of subsidies and communication; Figure III.2, table).
In contrast, in the tax scenario, which targeted only farmers, we observed a spillover effect
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that was negative for both the farmers and the beekeeper (Figure III.2c). In this scenario,
communication benefited beekeeping by buffering the losses (by 50%, Figure III.2c). Hence,
the tax scenario was not economically effective, as shown by the economic efficiency rates
which were the lowest (Figure III.2). While the incentives economic effectiveness depended on
the incentive-scheme, communication always benefited to stakeholders. A sensitivity analysis
on incentive levels similar patterns for subsidies. When pesticide tax reach high amounts (i.e.
60e.ha−1), beekeepers go out of the business because of a too low OSR area and thus too
scarce nectar resources (Appendix S5).

(a) Hive subsidy (HS) (b) Price subsidy (PS) (c) Pesticide tax (PT)

Figure III.2: Economic performance of scenarios Gains and losses without communi-
cation (black) and with communication (grey) modelled for each sector (with n = 6 farmers
and m = 1 beekeeper) and for the policymaker for the three scenarios. Economic efficiency
rates (see E1 in Table III.2) have been computed for each case (table).

Using a mathematical analysis, we further show that four conditions need to be met for
an economically effective combination of incentives and communication (Appendix S7) : (1)
the elasticity of incentives has to be large enough; (2) the mutual benefits should be high; (3)
the interdependency has to be strong (i.e. economic activities are exclusively dependent and
there exists few alternatives to be independent from the other) and (4) the communication
level between stakeholders has to be high.

3.2 Bioeconomic performance of the three policy scenarios

In order to assess if the incentives would lead to environmentally sustainable ES governance,
and if it was shaped by communication, we also assessed the bioeconomic performance of the
three policy scenarios. Compared to the BAU scenario, when stakeholders communicated
(Figure III.3a), only subsidy policies increased the pollination service, with the highest in-
crease achieved by the hive subsidy scenario (+62%), followed by the honey price subsidy
scenario (+26.8%). Surprisingly, the pesticide tax scenario actually decreased pollination
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(-7%). Also surprisingly, the increase in pollination services decreased the overall environ-
mental conditions of the landscape in subsidy scenarios. The subsidies reduced the magnitude
of water quality services by 4.6% and 3% for pesticides, and by 24.8% and 15.1% for nutrients.
Subsidies also had a negative effect on wild bee abundance (-29.8% hive subsidy and -18.2%
price subsidy) and plant species richness (-6.9% HS and -4% PS). In contrast, the pesticide
tax increased water quality services (i.e. by 5.5% and 10.4% for the pesticide and nutri-
ent indicators) as well as wild bee abundance (+15.3%) and plant species richness (+2.5%).
Only the subsidy scenarios increased the economic efficiency rate (+3.7% HS and +1.7% PS),
contrary to the tax scenario, which slightly reduced it (-0.8%) (Figure III.3a).
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(a) With communication

(b) Without communication

Figure III.3: Bundles of indicatorsMagnitudes of ES (orange), biodiversity conservation
indicators (in green) and economic indicators (blue) for each scenario with communication (a)
and without (b), shown relative to BAU (0%) (red dashed line). The HS (hive subsidy, light
green), PS (price subsidy, dark green) and PT (pesticide tax, blue) scenarios are represented
by solid lines.
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The absence or presence of communication between the stakeholders generated differing
bioeconomic performance (Figure III.3b). Without communication, the positive effects of
pollination gains were lowered by 21.5% and 20% in hive and honey price subsidy scenarios,
and divided by two in the pesticide tax scenario. Indicators related to production (food
provision) and economic performance (stakeholders’ and total wealth) were also lower in the
absence of communication in both subsidies and the tax scenario. Benefits to total wealth
decreased by 46% in hive and 40% in price subsidy scenarios. Conversely, environmental indi-
cators (pesticide and nutrient pollution reduction, wild bee abundance and species richness)
increased, showing a trade-off between collaboration between beekeepers and farmers and
natural ecosystem services. Compared to the BAU scenario, subsidies had similar environ-
mental performance for these indicators except for wild bee abundance which was unmodified
compared to BAU.

To sum up, only the subsidy scenarios increased pollination services; however, these sce-
narios presented lower environmental performance than the pesticide tax. Conversely, the
pesticide tax had negative economic impacts, while subsidies had high economic performance.
Communication between farmers and beekeepers on their intended strategies alongside pol-
lination policies had a positive effect on the policy’s economic performance, but a negative
impact on its environmental performance, showing a trade-off between collaboration between
beekeepers and farmers and natural ecosystem services.

3.3 Land use change

In an additional step, we computed the land use change associated with all four scenarios
including BAU, when agents communicated (Figure III.4). The land use in the BAU scenario
was 45.6% winter cereals (wheat), 28% grasslands and 26.4% oilseed crops. In the subsidy
scenarios, the proportion of oilseed rape increased up to 46.4% with the hive subsidy and
36.3% with the price subsidy, while the proportion of winter cereals and grasslands decreased
by up to 32.6% and 21.1% respectively with the hive subsidy and by up to 39.6% and 24.1%
with the price subsidy. In the pesticide tax scenario, the proportion of oilseed rape decreased
by up to 16.1%, while the proportion of wheat and grasslands increased by up to 53% and
30.9%. Our sensitivity analysis on the oilseed rape price showed that land use was widely
dependent on price level (Appendix S6).
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Figure III.4: Land use in the four scenarios Land use in the business as usual (BAU,
a), hive subsidy (HS, b), honey price subsidy (PS, c) and pesticide tax (PT, d) scenarios,
with communication. The cropping mix is composed of wheat (dark yellow), oilseed rape
(light yellow) and grasslands (green).

3.4 Decisional cascade and agro-ecological interdependency

Figure III.5 illustrates the decisional cascade leading to the spillover effects and environ-
mental impacts of the policies. The implementation of a particular subsidy or tax generates
changes in stakeholders’ decision-making that affect ecological and economic processes acting
at the scale of the stakeholder and the landscape. An analysis of the decisional processes
highlighted the crucial role of pollination as the keystone of the mutual interdependency
between the two economic activities. The increase in beekeepers’ revenues in the subsidy
scenarios was generated by an increase in marginal revenue from honey (37% for HS and
17% for PS), which affected decisions about the number of beehives (Figure III.5a). In turn,
the increase in the number of beehives increased pollination (Figure III.5b), which resulted
in an increase in oilseed rape productivity of 5.9% for the hive subsidy and 2.8% for the price
subsidy (Figure III.5c). Conditional to communication between farmers and beekeepers and
given this higher productivity, farmers increased the area of oilseed rape and decreased their
use of pesticides with respect to BAU (Figure III.5c). Due to farmer/beekeeper interdepen-
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dency through pollination, farmers’ decisions generated an increase in marginal revenue from
honey, which translated into an increase in the number of beehives, which then benefited
farmers, and so on. In the pesticide tax scenario, taxation decreased farmers’ revenues and
marginal revenue from oilseed rape (-2.3%) (Figure III.5d). This caused farmers to modify
their practices by reducing pesticide use on oilseed rape (-38.9%) and reducing the culti-
vated area of oilseed rape. The result was a landscape with lower pesticide damage (-4.4%)
and higher pollination (+4.4%, Figure III.5e). However, the lower pesticide use was not
enough to counterbalance the reduction in floral resources (less mass-flowering crops) and so
beehive productivity decreased by 10%. Conditional on communication, this led beekeepers
to decrease their production by decreasing the number of beehives by 15% (Figure III.5f),
decreasing oilseed rape marginal revenue, and so on.
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Figure III.5: Decisional cascade and agro-ecological interdependency Variation from the BAU
scenario in terms of marginal economic and environmental indicators for the subsidy scenarios (a, b, c: HS
in light green, PS in dark green) and the tax scenario (d, e, f: PT in blue). The first row (a, d) shows how
the marginal revenue of outputs (honey and oilseed rape seeds) is impacted by the policy (a: the beekeeper
and d: the farmer). The second row (b, e) illustrates the effects of the management changes on pollination,
which is the keystone of the interdependency. The third row (c, f) shows how the marginal product of each
productive input for the non-targeted stakeholder is indirectly affected (c: farmer and f: beekeeper).192
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4 Discussion

A polycentric ES governance approach that combines individual incentives targeting either
beekeepers or farmers, that allows them to act collectively is a promising lever to overcome
the pollination deficit and generate win-win solutions. We used a stylized bioeconomic model
to simulate the economic and ecological impacts of two types of beekeeping subsidies and
one pesticide tax aiming at fostering managed pollination. Our simulations indicated that
subsidies involved a win-win strategy for both beekeepers and farmers, accentuated by a
good communication. However, the tax was economically non-effective. Overall, none of the
schemes was sustainable, i.e. presented simultaneous good ecological and economic perfor-
mances.

A key highlight is that a combination of beekeeping subsidies and communication was
more effective than subsidies on their own to support pollination and the economy. Another
finding was that public expenditure was also largely exceeded by private benefits, implying
a cost-effective policy (OECD, 2013). These results are consistent with Breeze et al. (2019),
who hypothesized that communication benefits both beekeepers and farmers. Our results are
also in line with the study by Opdam et al. (2016) and Bareille et al. (2021) that showed
that ES provided at landscape scale (such as pollination) were improved by collaboration
between multiple land users. In the beekeeper-farmer case, subsidies encourage beekeepers
to increase their beehive capacity. This in turn increases OSR yield, increasing production
and creating additional revenue for farmers. This spillover effect arises whatever the com-
munication level and is inherent to any positive externality ?Pindyck & Rubinfeld (2018).
However, our simulations showed that if beekeepers communicated about their new beehive
strategy, farmers increased the area of OSR and decreased their pesticide use per hectare.
This strategy has been empirically observed in oilseed rape grown for seeds Allier (2012).
Consequently, the new farming strategy benefited bees, pollination and beekeepers. In turn,
the latter decided to further increase beehive capacity. In this way, communication increased
production capacity, a benefit of collective action that has often been hypothesized, but rarely
showed (OECD, 2013; Bareille et al. , 2021). We showed that the reciprocal relationship be-
tween farmers and beekeepers accentuated the chances of economic success of incentives. As
highlighted by Barnaud et al. (2018), the existence of a shared economic interest promotes
successful collective action. Nevertheless, collective action can be advantageous even without
pecuniary benefits, as stakeholders may not be solely motivated by profit (Ostrom, 2010).

Beyond pollination, these mechanisms could be generalized to study other regulating ES
that underlie mutual interdependency between stakeholders (e.g. biological control, water
quality). In the case of biological control for example, incentives for semi-natural habitats
combined with more communication between farmers could lead to more effective ES gover-
nance (Salliou et al. , 2019; Opdam et al. , 2016). Conversely, the pesticide tax scenario led
to losses for both types of stakeholders, indicating ineffective ES governance whatever the
communication level. The resulting change in the farmers’ strategy (mainly a reduction in
the area of OSR) led to a decrease in floral resources for honeybees. This type of behavior
has been observed after restrictions on neonicotinoid use, which implied a reduction in OSR
area (?). Two factors underlie the failure of the tax policy: first, the benefits caused by
pesticide reduction (lower bee mortality and thus higher pollination) were not high enough
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to counterbalance the cost of paying the tax. Second, farmers had an alternative to avoid
the tax (planting more winter cereals and grasslands), which was detrimental for beekeep-
ers because these crops flower less. Hence, conclusions could be different in monoculture of
highly pollination-dependent crops, such as fruit production (Hevia et al. , 2021). Finally,
tax revealed a power asymmetry between farmers and beekeepers: farmers can diversify their
activities contrary to beekeepers. These results reveal that a good communication between
farmers and beekeepers, as well as a strong interdependency between them can favour the
success of pollination incentives.

Our results also found that environmental performance was high with the tax policy, but
low for subsidies. Water quality, species richness and wild bee abundance increased in the
pesticide tax scenario, while they decreased in both beekeeping subsidy scenarios as the in-
crease in oilseed rape area was mainly at the expense of grasslands. Such substitution is often
observed in intensive agricultural landscapes (Holzschuh et al. , 2016; Gaba & Bretagnolle,
2021). The lower biodiversity (of plants and wild pollinators) in the subsidy scenarios is there-
fore not surprising, as plant species richness is generally higher in grasslands (Öckinger &
Smith, 2007) and haylands (Gaba et al. , 2020), and wild bees require adequate semi-natural
habitats (here modelled by grasslands) for nesting and foraging (Bretagnolle & Gaba, 2015).
Moreover, the decrease in wild bee abundance resulting from less grassland can be accen-
tuated by competition between wild and managed pollinators (Lindström et al. , 2016a).
While we did not model direct competition, our results highlighted indirect competition be-
tween wild and domestic bees and thus an antagonism between managed and unmanaged
pollination ES. To ensure the delivery of pollination ES, a decrease in wild pollinators can
be compensated to a certain extent by managed pollinators: availability of managed bees
can mask a decrease in wild pollination services that would otherwise encourage farmers
to adopt conservation measures (Kleczkowski et al. , 2017; Narjes & Lippert, 2019). How-
ever, some studies have shown that this substitution is partial (Garibaldi et al. , 2013). In
this case, communication between farmers and beekeepers accentuated this replacement of
wild pollination by managed pollination, further impacting the environmental performance.
Lastly, we found that environmentally-effective schemes were characterized by incentivized
ES drivers that were not detrimental to other ES. This is important as studies have shown
that ES-oriented policies can lead to trade-offs in which the provision of one service increases
while another declines (Bennett et al. , 2009). This raises an additional criterion to be met
for such pollination incentive regimes to be sustainable: the strategies chosen to deliver an
ES targeted by the incentives should account for trade-offs between ES to avoid negative
environmental, economic and societal impacts (IPBES, 2016).

In this study, the form of collective action we considered was communication between
farmers and beekeepers. Other collaborative actions exist, such as collective payments, for
example, but feedback from the field showed that collaboration between farmers and bee-
keepers in Europe usually takes the form of informal arrangements, although few studies have
been carried out on this topic. However, it may be valuable to explore other types of collabo-
rative action: for instance, collective incentives to promote pollination (Prager et al. , 2012).
We modelled communication either with or without infinite transaction costs. However, in
real life there is typically a mix of the two. Transaction costs of communication between
beekeepers and farmers can arise from social distance (e.g. they do not have the same social
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networks) or from more cognitive factors such as beliefs or status quo biases (?). In Eu-
rope, relationships between beekeepers and farmers have been degraded by recent debates
on pesticide use, for example. Risk can also be a barrier: oilseed rape is largely avoided by
beekeepers because of the perceived pesticide risk (?). A second threat is default risk, which
is initially large but decreases with repetition and trust (Ostrom, 2010). More generally, ES
are characterized by high uncertainty, or asymmetric information, which increases reticence
to collaborate (Muradian, 2013). Uncertainty reflects the ’noise’ underlying biophysical pro-
cesses and ecological functions (e.g. unstable pollination, Garibaldi et al. 2013), but also
socio-economic uncertainties underlying negotiations and markets (Ostrom, 2010; Muradian,
2013). Including these transaction costs in the model may result in a reduction in the benefits
of communication and thus lessen stakeholders’ motivation to share information, increasing
the realism of the simulation (Olson, 2009). The model also did not simulate the decision
to communicate per se, but only explored two extreme cases. It would be valuable in future
studies to include communication in the decision model. The likelihood to act collectively is
a rich research field: studies have shown that this decision can be shaped by reputation, trust
or reciprocity (Ostrom, 2010). Our model did not explore the causal relationship between
incentives and communication, but it has been shown that incentives can raise stakeholder
awareness about their interdependency and encourage them to collaborate more (OECD,
2013; Barnaud et al. , 2018).

4.1 Conclusion

This study quantified the economic impacts of domestic bee support and they are shaped by
communication between farmers and beekeepers. We showed that incentivizing beekeeping
could be an interesting tool for both beekeepers and farmers, and also allow the opportunity
to act collectively to get the best out of such measures. This opens avenues for future
collaboration between farmers and beekeepers. However, the sustainability of such was low
because the incentivized managed pollination drivers conflicted with the delivery of other ES,
notably the unmanaged pollination service. Further research is therefore needed to design
sustainable polycentric governance that accounts for the complex interactions between ES
providers, and between ES providers and the environment. Engaging a variety of stakeholders
to share interest in a policy is inherently challenging and will require support to facilitate
collective action.

5 Authors’ contributions

JF, SG and LM came up with the concept and designed the methodology; JF wrote the
first draft of the manuscript. All authors contributed critically to the drafts and gave final
approval for publication.

195



6. APPENDICES Faure J.

6 Appendices

S1 Effect of pesticide applications on honeybees

There are evidences that pesticide applications negatively affect honeybees (Johnson et al. ,
2010; Woodcock et al. , 2017). In our model, this negative effect is represented by a damage
function D that linearly decreases honey production as follows: FH = fHx

(
OSRγ1)x

(
Hγ2)D (see

Eq.III.7, Table III.1).

The negative effect of pesticide applications on honeybee is not explicitly but implicitely
included in the honeybee population model. The damage function impacts the honeybee
population model, through its effects on the optimal number of beehives x∗H which decreases
with pesticides (with Eq.III.9: x∗H = cH

γ2fHx
γ1
OSRD

1/γ2−1 ).

The negative effect of pesticides on honeybees can however be indirectly computed and
yields to a negative effect of rate 1/D1/1−γ2 . Because γ2 < 1 and 1/D1/1−γ2 > D∀D ∈ [0, 1],
honey production is less affected by pesticides than honeybees. This result, which is in accor-
dance with Khoury et al. (2013) and Chambers et al. (2019), also reflects a greater effect of
pesticides on honeybees compared to wild bees. This is a reasonable assumption since honey
bees are more frequently found in oilseed rape fields compared to wild bees (Rollin et al. ,
2013).
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S2 Marginal economic indicators

In order to highlight the decisional cascade created by the implementation of incentive, we
defined two microeconomic indicators for each scenario. We selected these indicators following
Meade (1952). The optimal provision of the variable i in scenario k is x∗i,k and the revenue
and production of agent i in scenario k is R(i)

k andF
(i)
k respectively. Decisional cascade coming

from the implementation of HS and PS scenarios (Figure 5a-c). The subsidies scenarios, HS
and PS, aim at motivating beekeepers to increase the number of beehives. This results
in an increase of the number of honeybees that positively affects the farmers’ management
strategy through a spillover effect because of the interdependency between the beekeeper and
the farmer due to pollination ES. The spillover effect, defined as the indirect effect on related
stakeholders, can be estimated from the difference in the marginal products of OSR-related
inputs (xOSR and xp) of the BAU and HS (PS) scenarios. The direct effect of the subsidies
scenarios is measured by the marginal revenues of honey production (Table S1a).

Tableau S1a: Mathematical formulations

BAU scenario HS scenario PS scenario

marginal
rev-
enues of
honey
produc-
tion

∂R
(k)
BAU

∂FH
(x∗H , x

∗
OSR, x

∗
p)BAU

∂R
(k)
HS

∂FH
(x∗H , x

∗
OSR, x

∗
p)BAU

∂R
(k)
PS

∂FH
(x∗H , x

∗
OSR, x

∗
p)BAU

marginal
prod-
ucts of
OSR-
related
inputs

∂FOSR,BAU
∂xOSR(xp)

(X∗, x∗p, x
∗
H)BAU

∂FOSR,HS
∂xOSR(xp)

(X∗, x∗p, x
∗
H)BAU

∂F
(k)
OSR,PS

∂xOSR(xp)
(X∗, x∗p, x

∗
H)BAU

Decisional cascade coming from the implementation of the tax scenario (Figure 5d-f)

The tax scenario (PT) aims at discouraging farmers from using large amount of pesticides.
Because of the farmer-beekeeper interdependency, the farmer’s decision to reduce pesticide
use will impact the beekeeper through a spillover effect (i.e. lower pesticide use will result
in a higher honeybee survival rate and higher honey production). The spillover effect can
be estimated from the difference in the marginal products of beehives between the BAU and
AT scenarios. The direct effect of taxing pesticide use is measured on the farmers’ marginal
revenues from OSR production. Table S1b presents the mathematical formulations.
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Tableau S1b: Mathematical formulations

BAU scenario PT scenario

marginal
rev-
enues
of OSR
produc-
tion

∂R
(f)
BAU

∂FH
(X∗, x∗p, x

∗
H)BAU

∂R
(f)
PT

∂FH
(X∗, x∗p, x

∗
H)BAU

marginal
prod-
ucts of
bee-
hives

∂FH,BAU
∂xH

(x∗H , x
∗
OSR, x

∗
p)BAU

∂FH,PT
∂xH

(x∗H , x
∗
OSR, x

∗
p)BAU
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S3 Decision analysis

Beekeeper’s decision

We performed a mathematical analysis of the model to understand the drivers of the agents’
strategies and their decisions following the implementation of the incentives. The expression
of the beekeeper’s strategy can be expressed as the solution of Eq.III.9:

x∗H(X, xp) =

(
∂cH/∂xH − ∂τ (k)/∂xH + λ(k)A

(k)
H

γ2pHfHx
γ1
OSRD

) 1
γ2−1

(S1)

Where λ(k) is the vector of Lagrangian multipliers and A
(k)
H the vector of constraints

associated with xH . Eq.S1 shows that the beekeeper’s best-response following a subsidy im-
plementation and a change in farmer’s strategy in xOSR and xp. For the HS and PS scenarios,
∂τ (k)/∂xH > 0, meaning that she/he increases the beehive number with the beekeeping sub-
sidies. The derivative of xH with respect to xOSR is expressed as:

∂xH
∂xOSR

=
1

γ2 − 1

∂u

∂xOSR
u

2−γ2
γ2−1 (S2)

With u = x∗H
γ2−1. We look for the sign of Eq.S2 to understand the beekeeper’s reaction

following an increase in OSR area. It is given by the sign of − ∂u
∂xOSR

since all other terms are
positive. In BAU, HS and PT scenarios,

− ∂u

∂xOSR
=

(∂cH/∂xH − ∂τ (k)/∂xH + λAH)(γ1x
−1
OSRD + ∂D/∂xOSR)

γ2pHfHxOSRD2
(S3)

Eq.S3 is positive if and only if:

• γ1x
−1
OSRD is higher than ∂D/∂xOSR: in other terms, if the honey yield gains following

an increase in OSR area are higher than the additional pesticide damage caused by
more OSR.

• ∂τ (k)/∂xH is not too high: if the subsidy level is too high, beekeepers are already at
their maximal beehive number per hectare (for HS scenario only).

We found similar results for PS scenario, which is very similar to HS scenario.

In a similar way, the derivative of xH with respect to xp is expressed as:

∂xH
∂xp

=
1

1− γ2

(∂cH/∂xH − ∂τ (k)/∂xH + λAH)(γ2pHfHx
γ1
OSR∂D/∂xp)

(γ2pHfHx
γ1
OSRD)2

(S4)
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and is thus always negative, which is expected since pesticides harm honey bees, reducing
the honey yield.

To sum up, beekeepers will increase the number of beehives if pesticide use decreases, and
if the honey revenue caused by an increase of OSR area is higher than the pesticide negative
effect implied by the aforementioned area change.

Farmer’s decision

Decisions being sequential and using Eq.S1, the farmer’s program (Eq.III.1) can be rewritten
as

max
X,xp

Π(f)(X, xp, x
∗
H(X, xp)) =

∑
k∈{W,G}

ηk(xk) + pOSRFOSR(X, xp, xH)− COSR(xOSR, xp)− τ (f)(xOSR, xp)

(S5)
Subject to xW ∈ [0, 1]

xG ∈ [0, 1]

xOSR ∈ [0, 1]

xW + xG + xOSR = 1

xp ∈ [0, 1]

Concerning the farmer’s strategy: the Lagrangian of the problem S5 can be written as
L = π(f)−λ(f)A(f) where λ(f) is the line vector of Lagrangian multipliers for farmer, and A(f)

the column vector of farmer’s constraints. Due to the mathematical complexity imposed by
the interdependency (see Davis and Whinston (1962) for a detailed analysis of complexity),
the analysis of farmers’ decisions is made by interpreting the Karush-Kuhn-Tucker conditions.
The conditions are defined by the following equations:

pOSRfOSR,1︸ ︷︷ ︸
11

+ pOSRxOSR
∂fOSR,1
∂xOSR︸ ︷︷ ︸

12

=
∂COSR
∂xOSR︸ ︷︷ ︸

13

− ∂τ (f)

∂xOSR︸ ︷︷ ︸
14

+λ(f)A
(f)
OSR︸ ︷︷ ︸

15

(S6)

∂ηG
∂xG︸︷︷︸

21

+ pOSRxOSR
∂fOSR,1
∂xG︸ ︷︷ ︸

22

= λ(f)A
(f)
G︸ ︷︷ ︸

23

(S7)

∂ηW
∂xW︸ ︷︷ ︸

31

= λ(f)A
(f)
W︸ ︷︷ ︸

32

(S8)

pOSRxOSR
∂fOSR,2
∂xp︸ ︷︷ ︸

41

=
∂COSR
∂xp︸ ︷︷ ︸

42

− pOSRxOSR
∂fOSR,1
∂xp︸ ︷︷ ︸

43

− ∂τ
(f)

∂xp︸ ︷︷ ︸
44

+λ(f)A(f)
p︸ ︷︷ ︸

45

(S9)
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Eqs.S6, S7 and S8 are related to OSR, grassland and wheat area choices respectively.
Not surprisingly, Eq.S6 says that the OSR marginal benefit must be equal to its marginal
cost. Interestingly, we can divide the marginal benefit of OSR into two distinct terms. Term
11 is the agronomic benefit (as expected, an increase in OSR increases overall OSR seed
production) while term 12 is the ecological benefit from honey bees. Indeed, increasing
OSR will increase beehive number (see Eq.S3), that will increase honey bee abundance and
thus OSR pollination. The right term of Eq.S6 is the marginal cost of OSR split into costs
of production and incurred by tax implementation. A similar analysis can be realized on
Eq.S7: farmers consider both the revenue from hay (term 21) and the additional OSR yield
caused by the increase in wild bees following an increase in grasslands. In other words, for
OSR and grasslands, farmers consider the direct effects on their production and the indirect
effects on biodiversity (here wild bees) when choosing land use. Concerning pesticides, a
similar analysis can be conducted (Eq.S9). The left hand term (41) represents the benefit
of increasing pesticide use on yield. The right hand term is composed of the marginal cost
of pesticides (42), the indirect cost of increasing pesticide due to bee mortality (43) and the
cost incurred through tax implementation (44). Finally, a tax implementation will encourage
farmers to simultaneously (i) decrease OSR area (i.e. leading to a decrease in beehive number,
see Eq.S3), and (ii) decrease pesticide use (i.e. leading to an increase in beehive number, see
Eq.S4). Our simulations aim to estimate the magnitude of these opposite effects: we showed
that the former effect (i) was stronger than the latter one (ii) because we observed a decrease
in the beehive number with the tax.

Finally, the level of communication between the farmer and the beekeeper will impact
the latter outcomes. In absence of communication, farmers ignore the beekeeper’s strategy
resulting in a decrease of the values of terms 12 and 43. As a consequence, the farmers will
ignore the benefits of increasing OSR area (i.e. higher abundance of honeybees and of insect-
pollination resulting in higher OSR yields (i.e. term 12), and the costs related to increase of
pesticide use (through increase of honey bee death; term 43).
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S4 Calibration table

Parameter Expression Value Unit Reference(s)

Insect- pollina-
tion dependence

α1 1.7 mass.area−1 Perrot et al. (2018) and
Data from LTSER Plaine &
Val de Sèvre

Bee efficiency
(half saturation)

β1 0.3 dimensionless Perrot et al. (2018) and
Data from LTSER Plaine &
Val de Sèvre

Pesticide depen-
dence

α2 1 mass.area−1 Fernandez-Cornejo et al.
(1998); Zhang et al. (2017)
and Data from LTSER
Plaine & Val de Sèvre

Pesticide ef-
ficiency (half
saturation)

β2 0.3 dimensionless Fernandez-Cornejo et al.
(1998); Zhang et al. (2017)
and Data from LTSER
Plaine & Val de Sèvre

OSR yield de-
rived from other
production
inputs

fOSR,3 1.55 mass.area−1 Data from LTSER Plaine &
Val de Sèvre

Hay gross mar-
gin

χG 400 money.area−1 PEREL (2015)

Wheat gross
margin

χW 550 money.area−1 Cerfrance (2018)

Elasticity of
agricultural
production

ε 0.55 dimensionless Ory (2020)

Honey produc-
tion constant

fH 20 mass.beehive−1 Bova (2012)

Beehive elastic-
ity

γ1 0.4 dimensionless Champetier et al. (2015);
Vaziritabar et al. (2014);
Siebert (1980)
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Flowering crop
elasticity

γ2 0.3 dimensionless Champetier et al. (2015);
Vaziritabar et al. (2014);
Siebert (1980)

Maximal num-
ber of beehives

x̄H 0.72 unit.area−1 Bova (2012)

Flowering crop
elasticity

γ2 0.3 dimensionless Champetier et al. (2015);
Vaziritabar et al. (2014);
Siebert (1980)

OSR price per
ton

pOSR 350 money.mass−1 Visionet (2020)

Marginal cost
of OSR inputs
apart from
pesticides

cOSR 550 money.area−1 Terres Inovia (2018)

Marginal cost of
pesticides

cp 150 money.area−1 Terres Inovia (2018)

Honey price pH 7 money.mass−1 Bova (2012)

Marginal cost of
beehives

cH 100 money.unit−1 Bova (2012)

Per hive subsidy zHS 28 money.unit−1 computed

Price subsidy zPS 1.22 money.mass−1 computed

Pesticide tax zPT 50 money.area−1 Böcker and Finger (2016);
Jacquet et al. (2011)

Honeybee carry-
ing capacity

kH 18900 animal.unit−1 Bretagnolle and Gaba
(2015)

Wild bee carry-
ing capacity

kw 5000 animal.area−1 Osborne et al. (2008)

Pesticide dam-
age parameter

δ 0.5 dimensionless Chambers et al. (2019) ;
Wintermantel et al. (2020)

Slope of the log-
arithm of species
richness against
the logarithm of
area

s 0.25 dimensionless Crawley and Harral (2001)
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Energy density
of OSR

ξOSR 6,940,000 energy.mass−1 INRA (2019)

Energy density
of wheat

ξW 4,350,000 energy.mass−1 INRA (2019)

Energy density
of grasslands

ξG 3,417,000 energy.mass−1 INRA (2019)

Energy density
of honey

ξW 3,270 energy.mass−1

Wheat-OSR tox-
icity relative in-
dex

θ 0.285 dimensionless Data from LTSER Plaine &
Val de Sevre
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S5 Sensitivity analysis on incentive levels

∆ Total wealth ∆ Agricultural
wealth (6 farmers)

∆ Beekeeping
wealth (1 bee-
keeper)

Hive subsidy (HS)

10e.hive−1 4440e 3345e 2322e

20e.hive−1 9967e 8436e 4686e

30e.hive−1 16800e 15670e 7279e

40e.hive−1 24,803e 25,415e 10,288e

Price subsidy (PS)

0.50e.kg−1 2842e 2054e 2667e

1e.kg−1 5694e 4439e 5333e

1.5e.kg−1 8548e 7059e 8043e

2e.kg−1 11,377e 9843e 10,813e

Pesticide tax (PT)

40e.ha−1 -2090e -2352e -1514e

45e.ha−1 -2528e -2545e -1826e

55e.ha−1 -3949e -2907e -2824e

60e.ha−1 -15,713e -1473e -14,240e

The sensitivity analysis on the amount of incentive showed that changing the values of the
incentives does not affect the response of the farmers’ revenues to the implementation of
the incentives observed with our initial calibration: subsidies increased the farmers’ revenues
while tax decreased them. We also observed a similar pattern for the beekeeping revenue when
varying the subsidies. Furthermore, the tax level seems to play non-linearly on beekeeping
activity. While tax amounts inferior to 60e.ha−1 implied a linear decrease in beekeeping
revenue, a tax amount of 60e.ha−1 leads to the market exit of the beekeeper.
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S6 Sensitivity analysis on oilseed rape price

We performed a sensitivity analysis on oilseed rape (OSR) price based on market price past
values (2013-2017). During these years the OSR price for French farmers ranged approxi-
mately from 300 to 400e/t (Terres Inovia 2018).

With 300e/ton:
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With 400e/ton:

We observed that land use is widely dependent on OSR price. A lower price logically
leads to less OSR area : with our calibration OSR was no longer even grown by farmers in
BAU. Conversely, a higher price leads to more OSR area. These changes in OSR area are
accompanied with higher (if OSR area decrease) or lower (if OSR area decrease) other crop
areas.
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S7 Generalization of economic results

Theoretical model

We defined two interdependent stakeholders a and b such as their profits were interrelated.
The stakeholders’ profits are denoted respectively Π(a)(X(a,1), X(a,2), X(b)) and Π(b)(X(a,1), X(a,2), X(b)),
where X(a,1), X(a,2) and X(b) are the vectors of inputs of the two stakeholders. We assumed
that X(a,1) was a driver of the targeted ecosystem service (i.e. pollination) and X(a,2) was the
vector of other inputs such as land use and pesticides. Hence, we assumed that a subsidy z −
aiming at increasing the positive driver of the ES targeted stakeholder a − affected linearly
Π(a) such as it imposes a constraint τ (a)(z) in Π(a) being positive. For a tax z – aiming at
decreasing the negative driver of the ES targeted stakeholder a – affected linearly Π(a) such
as it imposes a constraint τ (a)(z) in Π(a) being negative.

Conditions for an economically effective combination

Sustainability was defined as a simultaneous increase of economic and ecological indicators,
following the increase of z, in a situation where agents communicated (that is stakeholder b
takes into account the changes in stakeholder a’s strategy and vice-versa. The condition for
an increase in economic situation E = Π(a) + Π(b) + τ (a) is given by

dE

dz
=
dΠ(a)

dz
− dτ (a)

dz
+
dΠ(b)

dz

Using total derivatives of profit functions, we obtained

dX(a,1)

dz︸ ︷︷ ︸
1

 dΠ(a)

dX(a,1)︸ ︷︷ ︸
2

+
dΠ(a)

dX(a,2)

dX(a,2)

dX(a,1)︸ ︷︷ ︸
3

+
dΠ(a)

dX(b)

dX(b)

dX(a,1)︸ ︷︷ ︸
4

+
dΠ(b)

dX(a,1)︸ ︷︷ ︸
5

+
dΠ(b)

dX(a,2)

dX(a,2)

dX(a,1)︸ ︷︷ ︸
6

+
dΠ(b)

dX(b)

dX(b)

dX(a,1)︸ ︷︷ ︸
7

 ≥ dτ (a)

dz︸ ︷︷ ︸
8

(S10)

Eq.S10 says that the effects of the incentive (left hand term) must be higher than its
cost for either the policy maker (subsidy), or for the targeted stakeholder (tax ; term 8).
The physical effect of the incentive on the targeted driver is represented by the term 1. It
is positive in case of subsidy and negative in case of tax. It implies changes in the profits
of stakeholder a (terms 2,3,4) and b (terms 5,6,7). We found two types of changes in the
decision strategies, i.e. direct and indirect ones. Incentive implementation implies direct
effects following changes in the strategy of stakeholder a (terms 2 and 3). Term 2 is the
direct effect associated with the change in X(a,1) while term 3 represents the changes in the
strategy set of other inputs (associated with the substitution or complementarity between
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X(a,1) and X(a,2). For example, an increase in oilseed rape area implies a decrease in other
land use types. The direct effect of the change in the ES driver on stakeholder b is included
in term 5. Changes imputed to b by the modification of the strategy set of stakeholder a
are included in term 6. Finally, all other effects are indirect ones (terms 4 and 7) in the
sense that they are implied by changes in strategy following the initial change caused by the
incentive. If no communication occurs, these terms are zero.

We now specify some effects: since the interdependency involves mutual positive exter-
nalities, terms 2 and 5 are always positive. For the same reasons, communicating on the ES
driver strategy ( dX(b)

dX(a,1) > 0) will generate revenues (terms 4 and 7 are positive). However,
the changes in the use of other inputs by stakeholder a (terms 3 and 6) are ambivalent and
depend on his/her opportunities, particularly with the tax. For example, if the tax penalizes
X(a,1) (e.g. oilseed rape) which can be substituted by other inputs (e.g. wheat), economic
returns will depend on which input has been privileged. Finally, the elasticity of incentives
(namely the units of input change per unit of incentive; term 1) is a determinant factor in
the incentive success.

To sum up, a wide range of effects are at work, making difficult to give general insights.
However, we can derive four general insights on the favourable conditions for an economic
effectiveness of a combination of incentives and communication. First, the elasticity of in-
centives is large enough. Second, the mutual benefits are high. Third, the interdependency
is strong (i.e. economic activities are exclusively dependent and there exists few alternatives
to be independent from the other). Fourth, the communication level between stakeholders is
good. For the tax, the third and fourth conditions may be unfulfilled. The beneficial effect
of reducing pesticides (term 5) may not be higher enough (See Decisional cascade and agro-
ecological interdependency section). Furthermore, the negative impacts of the substitution
of farmers’ inputs on the beekeeper (term 6) may be too high and counterbalance initially
planned beneficial effects of the tax.
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Chapitre IV

Bees as an alternative to financial
insurances? Bioeconomic answers

Faure J., Mouysset L., Gaba S.

Under review in Environmental Modeling and Assessment

Abstract

Risks to pollinated crops are one of the greatest concerns for farmers and more generally
for food production. While the environmental impact of current financial instruments such
as crop insurance is debated, some have suggested introducing insurance based on natural
capital to cope with risk. For insect-pollinated crops, bees are ideal candidates for natural
insurance, as they impact agricultural production through the service of pollination. The
aim of this study was to assess the effectiveness of bees − domestic and wild − to cope
with risk while ensuring better ecological performance. To this end, we developed a bioe-
conomic model in which different scenarios based on a farmer’s land use, pesticide use and
choice of insurance instrument were simulated in an environmental risk context related to
pests and pollinators. Three types of instruments were studied: financial insurance, domes-
tic bee-related insurance and wild bee-related insurance. We analyzed the effects of each
instrument on production decisions and their economic and ecological attractiveness. We
also examined the relationships between instruments to identify if nature-based instruments
are more effective when replacing financial instruments or coexisting with them. The results
found that, like financial insurance, bee-related insurance results in a moral hazard prob-
lem that can challenge environmental performance by compensating risk-taking behavior by
farmers (i.e. intensifying agricultural production). While the findings showed that the wild
bee instrument had positive effects, it was too costly to be widely adopted and would require
financial support such as subsidies. Generally, bee-related instruments were more effective
as a complement to (ecological for wild bees and economic for domestic bees) rather than a
substitute for financial insurance.
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1 Introduction

Today, 70% of the world’s crops depend on pollination (in Europe, the figure is more than
80%), a proportion that is increasing each year (Klein et al. , 2007), and such proportion tends
to increase each year (Aizen et al. , 2008). These crops can be at risk from pests, weather,
price instability and, above all, unstable pollination (Hardaker, 2004; Steffan-Dewenter et al.
, 2005; Savary et al. , 2019). Indeed, it has been shown that yields of pollinated crops are more
unstable than non-pollinated yields (Garibaldi et al. , 2011a). To cope with these threats,
traditionally, risk-averse farmers have adapted their production inputs : e.g. by diversifying
crops, by growing crops with the greatest yield stability or by using pesticides (Hardaker,
2004). These actions have the aim of reducing potential income loss (Ehrlich & Becker, 1972).
Another strategy is to externalize risk on an insurance market, with a financial insurance
(Meuwissen et al. , 2018). However, when they are covered by financial insurance, farmers
may adjust their productive strategy, leading to the classic moral hazard problem of increasing
risk since losses are compensated (Ramaswami, 1993; Wu et al. , 2020). Specifically, if farmers
have crop insurance, they may reduce crop diversity (Baumgärtner & Quaas, 2008; Wu, 1999).
In this way, crop insurance may have detrimental impacts on the environment, leading to
simplification of the landscape (Wu, 1999; Goodwin & Smith, 2003), which negatively impacts
farmland biodiversity. Equally, crop insurance can damage from pesticide use at the extensive
margin (i.e. an increase in the total quantity of pesticides) (Horowitz & Lichtenberg, 1994;
Wu, 1999; Chang & Mishra, 2012; Möhring et al. , 2020), which negatively impacts soils,
insects, water quality, human health, etc. Faced with these ecological concerns, designing
new risk-mitigation instruments with better ecological performance and similar economic risk
management is an ongoing imperative.

To deal with this challenge, some theoretical and empirical studies have highlighted the
potential of using nature-based solutions as insurance (Hooper et al. , 2005; Di Falco &
Chavas, 2006; Baumgärtner, 2007; Isbell et al. , 2009). Natural insurance concept is based
on elements of natural capital whose function mitigates the influence of uncertainty on the
farmer’s welfare (Zweifel & Eisen, 2012; Quaas et al. , 2019). There is evidence that biodi-
versity can reduce risk exposure (Di Falco & Perrings, 2005; Aizen et al. , 2008; Finger &
Buchmann, 2015; Schaub et al. , 2020). First of all, natural capital contributes incontestably
to agricultural production and secures a certain income level (Millenium Ecosystem Assess-
ment, 2005). It thus reduces the downside production risk which concerns farmers more than
the upside variation (Bocquého et al. , 2014). In addition, biodiversity can insure ecosystems
against functional decline because a greater number of species provides greater guarantees
that some will maintain ecosystem function even if others fail (Yachi & Loreau, 1999). In
this context, adopting forms of natural insurance may allow farmers to mitigate risk without
destroying natural capital (Di Falco & Chavas, 2006; Baumgärtner, 2007).

For pollinated crops, bees are crucial contributors of this service and thus to crop pro-
duction (Potts et al. , 2016; Woodcock et al. , 2019). If we consider risk as the probability
of low income for a farmer1, both managed and unmanaged pollinators can be considered as

1 Up to now, studies on natural insurance focused on income fluctuation mitigation only, without con-
sidering the lower tail of yield distribution (e.g. Baumgärtner & Quaas, 2008). Nevertheless, losses are a
major concern for farmers (Bocquého et al. , 2014), and it is essential to focus on downside risks to assess
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natural insurance. Managed (or domestic) pollinators are mainly honeybees (Apis mellifera)
bred by beekeepers, which set up beehives close to farmers’ fields and harvest the honey. In
pollinating crops, domestic bees ensure a minimal yield which could be much lower without
their presence (James et al. , 2008; Potts et al. , 2016). Thus, by supplementing the service
of wild pollinators, which is uncertain, they could serve as a type of insurance (Breeze et al.
, 2011). Unmanaged pollinators are mainly wild bees: with more than 20,000 species, they
are the dominant pollinators worldwide (Potts et al. , 2016). They contribute significantly to
agricultural yields through their abundance, but also their diversity (Brittain et al. , 2013;
Garibaldi et al. , 2016; Perrot et al. , 2018; Woodcock et al. , 2019); some studies report that
wild bee diversity stabilizes agricultural yields (Garibaldi et al. , 2011b). By affecting mean
crop yield (domestic and wild bees) and variability in production (wild bees), bees might
prove a promising type of natural insurance.

Yet similar to the moral hazard effects of financial insurance, nature-based insurance
might affect a farmer’s production strategy. Moral hazard occurs when insured agents un-
dertake actions that change the probability of loss relative to what the losses might be if the
agent were uninsured (Wu et al. , 2020). Concerning natural insurance, pecuniary losses are
not directly harmful for the insurer (i.e. natural capital, here bees). However, the drivers
of losses (i.e. production inputs) can impact natural capital through physical effects. This
’indirect’ moral hazard is not documented for natural insurance, but it is reasonable to ex-
pect that adopting bee-based insurance would require changes in production inputs (Marini
et al. , 2015; Kleczkowski et al. , 2017; Ferrier, 2018; Catarino et al. , 2019) such as pesticide
use and crop allocation (Bareille & Letort, 2018), which are two crucial determinants of bee
populations (Potts et al. , 2016). On the one hand, the risk-mitigation efficiency of these
nature-based solutions relies directly on the abundance of honeybees and wild bees. Conse-
quently, systems relying on this type of insurance would be expected to be environmentally
friendly: i.e. low pesticide use and the presence of semi-natural habitats (Potts et al. , 2016).
On the other hand, by mitigating risk, bee-based insurance might lead to the same risk-taking
behavior as financial insurance – behavior that often results in landscape simplification (Wu,
1999; Bareille & Letort, 2018). Hence, a farmer’s choice concerning land use is not easily
predictable. In addition, increasing the semi-natural habitat area at the expense of field
crops might conflict with economic motivations. In this context, the coexistence of financial
and natural insurance is not a trivial problem. To explore these issues, this study sought to
assess the effectiveness of bees as natural insurance to cope with risk while ensuring better
ecological performance, either as a complement or substitute to financial insurance when
both coexist.

In a step-by-step process, we first independently analyzed the effects of each insurance
instrument on production inputs and economic outcomes. Then we investigated the instru-
ments in pairs to grasp relationships between instruments. Finally, we performed a simulated
decision analysis using realistic portfolios to assess their effects on the environment. To do
this, we developed a bioeconomic model in which, in its most basic form, a farmer chooses
his/her production inputs : land use and pesticide use. These inputs affect wild and domes-
tic bee abundance. In turn, the bees impact agricultural production through the service of
pollination. This model takes place in an environmental risk context related to pests and pol-

the economic efficiency of natural insurance.
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lination. We then expanded this basic model with additional financial and natural insurance
instruments. One way in which farmers can cope with risk is financial crop insurance (FIN).
Concerning natural insurance, we distinguished between two instruments due to the differ-
ence between wild and domestic bees in the risk-mitigation mechanism (the former impact
the mean and variability of yields, while the latter only the mean). The first instrument is
based on domestic bees (DOM) and relies on a payment-for-pollination service. The second
is related to wild bees (WILD) and relies on effort to adopt pollinator-supporting practices
(e.g. flower strips in fields).

2 Material and methods

1 Modeling context

We modeled a typical European intensive farmland cultivated mainly with cereals, oil crops
and grasslands (Bretagnolle et al. , 2018). In these landscapes, the proportion of field crops is
growing at the expense of meadows and other semi-natural habitats, despite the critical role
of the latter for the maintenance of biodiversity (?). This is particularly the case for oilseed
crops over the last three decades: for example, rapeseed production has increased threefold
in France since 1993 (Terres Univia, 2018). We focused on two land uses that can replace
each other: oilseed rape and grasslands.

2 Economic model

In our model, a farmer can grow two crop types, normalized to 1 ha in the following descrip-
tion. First, oilseed rape (OSR) with a proportion of xOSR ∈ [0, 1], which is a mass-flowering
crop dependent on insect pollination, highly valued on the market but with lower biodiversity
than grasslands. Second, grasslands with a proportion of 1 − xOSR ∈ [0, 1], which are less
valuable to the farmer but are similar to semi-natural habitats and compatible with wild
bee nesting, in contrast to oilseed rape (Bretagnolle & Gaba, 2015). The farmer chooses the
pesticide use rate xPEST ∈ [0, 1] − these are spread only on oilseed rape fields.

The variable oilseed yield was assumed to rely on both pollination and pesticide use,
together accounting for more than 60% of the average yield (Zhang et al. , 2017; Perrot
et al. , 2018; Wang et al. , 2019). In accordance with empirical studies, oilseed rape yield
was assumed to be impacted by two main risks, related to pollination service variability
(Garibaldi et al. , 2011a,b, 2013; Winfree & Kremen, 2009) and pest uncertainty (Zhang
et al. , 2017). While the former is related to pollen limitation − which may be a consequence
of changes in pollinator abundance, diversity and identity (Harder & Aizen, 2010) − the
latter is caused by inter-annual variability in pest populations. We assumed that these two
risks were independently distributed (Bartomeus et al. , 2015). For the sake of simplicity, we
did not include economic and weather2 risks in the production and decision models.

2The weather risk is implicitly included, at least partially, in pest and pollination risks
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Consistent with the literature, variability in pollination service can be decreased by flower-
visitor richness, by virtue of complementarity and specialization among species (Klein, 2009;
Garibaldi et al. , 2011b, 2013). Hence, wild bee diversity reduced yield variability, whereas
domestic bees had no impact on this. Pesticides were also assumed to be a risk-decreasing
instrument for farmers3 (Feder, 1979). Thus, the OSR yield and production functions were
calculated respectively by:

YOSR(·) = ȲOSR(xPEST , Nw, Nd) + ε(Nw) + θ(xPEST ) (IV.1)

FOSR(·) = xOSRYOSR(xPEST , Nw, Nd) (IV.2)

The yield followed an extended Just-Pope production function (Just & Pope, 1979) with
one certain part ȲOSR and two risky parts related to pollination variability (ε) and pest
uncertainty (θ). As in Faure et al. (under review) and Montoya et al. (2019), ȲOSR fol-
lowed an additive form with three yield components (Nd and Nw being domestic and wild
bee populations) (Eq.??) : the pesticide-dependent part (Eq.??), the bee-dependent part
(Eq.??) , and the part independent of the previous two. Pesticide use and bees presented
decreasing returns to scale to increase yield4. The two risky parts both followed zero-mean
normal distributions (Eq.?? and ??), which we assumed the farmer had perfect knowledge
of. Wild bee diversity (directly related to Nw) and pesticides had decreasing return to scale
for reducing risk, signifying for standard deviations (σε related to pollination service and σθ
related to pests) that σ′ε() ≤ 0, σ′θ() ≤ 0, and σ′′ε () ≥ 0, σ′′θ () ≥ 0 (Eq.?? and Eq.??).

The grassland output FG was based on a Cobb–Douglas production function, with solely
grassland area (1− x1) as a factor of production (Eq.??). Production was independent from
pollination because of interannual sowing.

The risky income of the farmer was calculated by:

I(·) =pOSRFOSR(xOSR, xPEST , Nd, Nw) + pGFG(xOSR)− C(xOSR, xPEST ) +
∑
k

Ψk(·)

(IV.3)
with k ∈ {FIN, DOM, WILD}

where pOSR and pG were prices of oilseed rape and grassland output respectively, the
farmer being assumed price-taker. C was the input cost function assumed to be linearly
dependent of the farmer’s input choices (Eq.??). Ψ was an additional revenue/cost function

3This has long been debated (see e.g. Horowitz & Lichtenberg (1994); Möhring et al. (2020)): however,
for highly pest-sensitive crops such as OSR, this assumption seems realistic (Zhang et al. , 2017).

4The functional form of the OSR production function implies that pesticides and bees are substitutes to
increase and stabilize OSR yield. This assumption has been verified empirically (Deguines et al. , 2014).
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whose value was determined by the farmer’s choice of the level of adoption of a given instru-
ment for risk mitigation (FIN for financial insurance, DOM for domestic bee instrument and
WILD for wild bee instrument: see next section).

Furthermore, we assumed that ε and θ were independently (Cov(ε, θ) = 0) and normally
distributed. Hence, the income of farmer i was also normally distributed.

We assumed that the farmer is risk-averse and that his/her utility function followed
constant absolute risk aversion. There two characteristics are the most common among
European farmers (Iyer et al. , 2020). The Bernoulli utility u(I) was calculated by:

u(I) =
1− e−γI

γ
with γ > 0 (IV.4)

where γ was the coefficient of the farmer’s risk aversion.

3 Bee abundance and bee diversity

Wild bee abundance Nw ∈ [0, 1] was linearly correlated with the proportion of grassland (1−
xOSR). This was negatively impacted by the total quantity of pesticides xOSRxPEST (Potts
et al. , 2016) through a concave damage function D (Wintermantel et al. , 2020; Chambers
et al. , 2019) (Eq.??). We assumed that resources were unlimited in the landscape, so there
was no direct competition for resources between wild and domestic bees (the abundance of
each was independent).

Wild bee abundance was positively impacted by the effort xWILD of adopting pollinator-
supporting practices (PSP, see next section) through a linear PSP effect function E (Eq.??).
The abundance was calculated by:

Nw(·) = kw(1− xOSR)D(xOSR, xPEST )E(xWILD) (IV.5)

kw was the nesting capacity of grasslands for wild pollinators. The wild bee diversity
index was calculated by :

λ(·) = [Nw]s (IV.6)

where s < 1 was a parameter linking the wild bee population and its species richness
(Siemann et al. , 1999).

Domestic bee abundance Nd ∈ [0, 1] varied with the number of beehives xDOM in the
farmer’s fields, and was negatively impacted by pesticides through the same damage function
D (Eq.??). Domestic bee abundance was calculated by:

Nd(·) =
xDOM
x̄DOM

D(xOSR, xPEST ) (IV.7)
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4 Insurance instruments

As mentioned, we defined insurance as an action that mitigates the influence of uncertainty
on the farmer’s welfare (Zweifel & Eisen, 2012). In addition to coping with risk via production
inputs, we modeled three insurance instruments to mitigate risk, presented below from the
least to most nature-based. Depending on the scenario (see next section), the farmer could
choose one or several instruments or use levels to cope with risk.

• Financial insurance (FIN) :

The farmer signs a contract with an insurance company under private law, specifying
that the farmer will pay an insurance premium to the insurer whatever the oilseed
rape yield, that is, whatever uncertainties may occur. In return, the farmer obtains a
financial compensation from the insurer if the agricultural yield goes below a certain
threshold5. The farmer chooses the fraction xFIN ∈ [0, 1] of oilseed rape field xOSR
that he/she wants to insure. Following the stylized model of crop insurance developed
in (Quaas & Baumgärtner, 2008), the farmer pays/receives xOSRxFIN (E[I|Ψ = 0]− I)
to/from the company as an actuarially fair insurance premium/compensation if the
income I is above/below the mean income without the instrument6. Furthermore, the
farmer pays the transaction costs of the insurance, under the standard deviation prin-
ciple 7 (Zweifel & Eisen, 2012), over and above the actuarially fair insurance premium
xOSRxFINρ

√
V[I|Ψ = 0] where ρ is the parameter that describes how actuarially un-

fair the insurance contract is for the farmer (loading factor). Hence, the additional
monetary transfer is the revenue minus the cost of contracting insurance:

ΨFIN(·) = xOSRxFIN

[
(E[I|Ψ = 0]− I)− ρ

√
V[I|Ψ = 0]

]
(IV.8)

• Domestic bee-related instrument (DOM) :

The farmer contracts with a beekeeper and pays him/her for a pollination delivery
service delivered by domestic bees. The more beehives, the greater the OSR yield
(Eq.IV.1). The farmer chooses the number of beehives xDOM ∈ [0, x̄DOM ], which are
set up next to the OSR fields. We assumed that there is a maximal beehive capacity
per hectare x̄DOM , beyond which adding more hives does not improve OSR production.
The farmer pays each beehive at the price ξ. Formally, the farmer pays :

ΨDOM(·) = xOSRξ xDOM (IV.9)

• Wild bee-related instrument (WILD) : The farmer adopts in-field pollinator-supporting
practices in order to increase pollinator richness: for instance, flower strips. These types

5Various insurance schemes exist in EU and worldwide. Indemnity against perils are the most common
insurances in Europe, these schemes adjust losses based on physical damage observations (Vroege & Finger,
2020). The farm-yield index insurances (modeled here) are non-specific indemnity insurances and are used
less and less. However, this type of insurance is one of the only schemes that integrate directly pollination
and pest risks.

6The mean income without the instrument is noted E[I|Ψ = 0].
7The standard deviation is taken as that without FIN the instrument

√
V[I|Ψ = 0]
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of practices benefit wild bee abundance (Eq.IV.5), as showed by Albrecht et al. (2020);
Zamorano et al. (2020). The pollinator-supporting practice effort level xWILD ∈ [0, 1]
is chosen by the farmer, corresponding to the level of adoption of measures supporting
pollinators. For example, this could be the area of flower strips sown on oilseed rape
fields. The costs include fixed (mechanization) and variable (labor, planting, opportu-
nity) costs (?). We assumed quadratic costs because cost variation is low for low effort
levels (planting strips of 100 or 200 meters long linearly increases costs), but becomes
very high beyond a threshold because of fixed and limiting factors such as labor or farm
equipment. Formally, the farmer incurs:

ΨWILD(·) = xOSRψ [xWILD]2 (IV.10)

where ψ is a constant related to PSP costs.

To sum up, the farmer has a number of means to cope with risk: market-related (FIN,
DOM) vs self-related (land use and pesticide use, WILD), artificial (pesticides, FIN) vs
natural (land use, DOM, WILD), financial (FIN) vs biophysical (land use and pesticide use,
DOM, WILD).

5 Choice sets and scenarios

In the study, we used different sets of choices by farmers (associated with scenarios) to
explore our questions. In the initial scenario business as usual (BAU) the farmer determines
xOSR and xPEST in order to maximize his/her von Neumann-Morgernstern expected utility
function without any other instrument (xFIN = xDOM = xWILD = 0) :

max
X
{U = E [u(I)]} (IV.11)

s.t.
{
xOSR ∈ [0, 1], xPEST ∈ [0, 1], xFIN = 0, xDOM = 0, xWILD = 0

here, I is the agricultural income (Eq.IV.3) and u is the farmer’s utility (Eq.IV.4). The
respective generic mean and variance of income are µI and σ2

I (see Appendix 1, Eqs.A.1 and
A.2 for detailed expressions). The following expected utility is obtained (Appendix 2) :

E[u(I)] =
1− e−γµI+

γ2σ2I
2

γ
(IV.12)

The other scenarios retain the same program (Eq.IV.11), but with relaxed constraints.
The Table A1 in Appendix 3 details the different constraints with respect to the scenarios.
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6 Indicators

6.1 Risk measure

To measure the risk that a farmer copes with we used the traditional expected utility and the
value-at-risk (VaR) index, widely used in finance and in some agricultural economics studies,
(Manfredo & Leuthold, 1999; Schnitkey et al. , 2002; Vedenov & Barnett, 2004). For a given
distribution of income I, the VaR at the α% level was defined as a level of income V aRα,
such that:

Pr(I < V aRα) = α (IV.13)

This can be estimated using the cumulative distribution function of I. In other words,
V aRα is the α-quantile of I, 1 − α being the level of confidence accorded by the farmer.
The 95% confidence interval is the most common confidence level chosen in VaR analysis
(Manfredo & Leuthold, 1998). VaR is a downside risk index that captures extreme events
that occur in the lower tail of the farmer’s income distribution (Manfredo & Leuthold, 1999).
Thus, an increase in VaR characterizes a decrease in risk. One interesting property of VaR
is its sensitivity to both mean and variance of income: the α-quantile increases either with
an increase in mean (translation of income distribution to the right), or with a decrease in
variance (contraction of income distribution), implying lower risk exposure.

6.2 Input attractiveness

To assess the economic attractiveness of input i (OSR or pesticide use) with respect to the
adoption of instrument k, we computed the change in i-marginal utility between the case
with and without adoption of the instrument. For input i and the level of instrument k, this
was calculated by:

∆k
iMU(xk) =

∂U(I)

∂xi
(x∗OSR, x

∗
PEST , xk)−

∂U(I)

∂xi
(x∗OSR, x

∗
PEST , 0)

where x∗i is the level of input i in the BAU scenario (i.e. without an instrument).
∆k
iMU(xk) can be seen as the potential amount of utility allowed by one unit of i, when

xk is adopted : thus it is related to economic attractiveness. Hence, if ∆MUk
i is positive

(or negative), adopting k increases (or decreases) economic attractiveness and thus the use
of i, making them complements (or substitutes). Since the utility relies on a mean-variance
criterion (Eq.A.6), we separated the mean effect from the variance effect to make the changes
in ∆MUk

i explicit. We concretely computed the changes in i-marginal mean ∆MMk
i and

i-marginal variance ∆MV k
i (∆MUk

i = ∆MMk
i + ∆MV k

i ) with respect to the adoption of k.

227



3. RESULTS Faure J.

7 Parameter calibration and optimum computation

We used parameter values from the literature for model calibration (Suppl. Mat. 2), in
particular a dataset from the LTSER Zone Atelier Plaine & Val de Sevre8 for parameters
related to OSR pollination and production (Catarino et al. , 2019; Perrot et al. , 2018). We
calibrated instrument costs with those found in the literature, but given the high range of
values, we made a discrete sensitivity analysis on costs using extreme values of costs. In
all scenarios the decision problem can be solved as a mean-variance criterion (Appendix 4).
The optimal values are determined by numerical optimization using optim function in “stats”
package in R v3.4.4 (R Core Team, 2018).

3 Results

1 The impact of insurance instruments on production inputs and
the environment

The simulations in Fig. 1 present how farmers optimized their production inputs when they
adopted each insurance instrument. The first observation is that all instruments affected the
production strategy. The second is that these production changes affected both land use and
pesticide use.

Figure IV.1: Production input and ecological consequences. Production input levels
based on the proportion of oilseed rape (OSR) (dashed line) and pesticide use (solid line)
and the corresponding wild bee abundance (dot-dashed line) and domestic bee abundance
(dotted line) with respect to the adoption of the FIN (a), DOM (b) or WILD (c) insurance
instruments, by percentage of the level of adoption.

The three instruments had similar impacts on oilseed rape proportion in that they in-
creased this, but only very slightly for the WILD instrument. However, the impact on
pesticide use differed: consistent with our assumption FIN decreased the use of pesticides

8Zone Atelier Plaine & Val de Sevre, located in the region of Poitou-Charentes in western France, is one of
14 sites in the French network of Long-Term Social-Ecological Research (LTSER) field workshops established
by the CNRS Institute of Ecology and the Environment (Bretagnolle et al. , 2018).
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(Fig. IV.1a) while nature-based insurance called either for a slight increase (DOM) or almost
unchanged (WILD) pesticide use at the intensive margin (Fig. IV.1b,c). Hence, regarding
pesticide use, surprisingly, nature-based instruments resulted in more production intensifica-
tion than the financial instrument.

Despite similar trends for productive changes for the two nature-based instruments, the
consequences on biodiversity were contrasting: wild bees decreased with DOM and increased
with WILD. In other words, WILD is favorable for wild pollinators, while when all effects
are combined, DOM results in higher agricultural intensification than WILD.

This analysis confirmed differences between financial and nature-based insurance depend-
ing on input changes. However, the changes resulting from nature-based insurance were coun-
terintuitive as they allowed intensification via an increase in both oilseed rape proportion and
pesticides.

2 Economic motivation for productive changes

Next, we aimed to understand the economic motivations underlying the agricultural inten-
sification allowed by the insurance instruments identified in the previous section. Fig. IV.2
depicts the economic attractiveness of each input (oilseed rape proportion or pesticide use)
with respect to insurance instruments by presenting each input’s marginal utility poten-
tial ∆MU , marginal mean income potential ∆MM and marginal variance-related potential
∆MV , with respect to each instrument (FIN, DOM, WILD) and adoption level.

Figure IV.2: Economic motivation for productive changes. For each instrument
(FIN, DOM, WILD) and for each production input (OSR proportion and pesticide use), we
calculated the potential for raising: marginal utility (∆MU red solid line), marginal mean
(∆MM black solid line) and marginal variance (∆MV black dashed line).
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Fig. IV.2a,b confirm that FIN generates an increase in oilseed rape attractiveness and a
decrease in pesticide attractiveness (∆MU increases with FIN for oilseed rape and decreases
with FIN for pesticides). Hence, FIN complements oilseed crops but substitutes for pesticides.
Both relationships are mainly driven by variance since ∆MV strongly increases with FIN for
oilseed rape and strongly decreases with FIN for pesticides, while ∆MM is almost unchanged.
As FIN stabilizes production, this instrument increases oilseed rape proportion and makes
pesticides less necessary since they share the same risk-mitigation role.

Fig. IV.2c,d,e,f indicate that DOM and WILD generate an overall increase in oilseed rape
and pesticide attractiveness (∆MU increases with DOM and WILD, except for OSR when
effort levels for WILD are too high). Hence, the nature-based instruments complement both
oilseed crops and pesticide use. The attractiveness of oilseed rape is driven by the mean for
both instruments (∆MM increase in Fig. IV.2c,e), and is enhanced by variance for WILD
(since ∆MV strictly increases in Fig. IV.2e). In short, unsurprisingly, DOM and WILD
increase productivity, which allows an increase in oilseed yield. In the case of WILD, this
relationship is enhanced by more stability in oilseed production, but is also mitigated by a
reduction of oilseed rape profitability when the effort level is too high. Pesticide complemen-
tarity is driven by both mean and variance for DOM and WILD (∆MV increases and ∆MM
decreases in Fig. IV.2d,f), but the variance exceeds the mean. Essentially, adopting DOM
or WILD makes pesticides less profitable due to bee mortality (related to mean), but this
effect is exceeded by the stability pesticides provide for oilseed crops (related to variance).
Our sensitivity analysis (Suppl. Mat. 3, Fig. S1) shows that this result is robust whatever
the intensity of pesticide damage.

This analysis highlights different economic mechanisms driving intensification in the two
types of nature-based insurance. While they increase the attractiveness of oilseed rape, the
additional production risk taken by adopting bee-related instruments necessitates pesticides.
WILD is of special interest since it synergistically increased oilseed rape productivity (like
DOM) and stability (like FIN). However, these two increases were weak. The results showed
that DOM presented greater productivity enhancement than WILD; however, unlike FIN, it
did not stabilize crops enough to avoid pesticides. These impacts on production inputs and
their economic drivers, combined with the instrument’s own mechanisms, act on the overall
economic attractiveness of each instrument.

3 The attractiveness of insurance instruments

Fig. IV.3 depicts the overall attractiveness of each insurance instrument. These figures
represent the economic consequences of each instrument on risk-mitigation indexes: value-
at-risk, mean income and variability. Understanding productive changes and their economic
drivers helps to interpret the overall economic effects of each insurance instrument as the
latter combine instrument effects (financial for FIN, ecological for DOM and WILD) and
productive effects.
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Figure IV.3: Economic attractiveness. Value-at-risk (black dashed line) represented for
each instrument. The mean income (solid line) plus standard deviation (dotted lines) was
plotted for the adoption of FIN (a), DOM (b) and WILD (c) instruments, by percentage of
the level of adoption.

Fig. IV.3a depicts the overall economic effect of adopting FIN: this is generally positive
for mean income and negative for variability, resulting in stronger risk-mitigation efficiency
than expected without productive changes. In other words, when adopting FIN, farmers
adjust their productive strategy (as depicted in Fig. IV.1) as this type of insurance fully
offsets and exceeds the cost of FIN while retaining an advantage in income variability. With
this double benefit on income mean and variability, taking into account productive changes
resulting from FIN alongside the expected financial effect highlights the particularly high
efficiency of FIN to cope with agricultural risk (as testified by the strong VaR increase in
Fig. IV.3a).

Fig. IV.3b presents the overall economic effect of adopting DOM: beehive rental positively
impacts mean income, but negatively impacts variability. In other words, when farmers rent
beehives, they adjust their productive strategy (as depicted in Fig. IV.1) to reinforce the
average benefit of DOM despite an increase of income variability. Considering productive
changes thus confirms that the attractiveness of DOM relies on mean income, in a stronger
way than expected, and is associated with a disadvantage in income variability. However,
Fig. IV.3b shows that this latter effect is not strong enough to cancel out the benefits of bee
rental on risk mitigation (VaR increase in Fig. IV.3b).

Fig. IV.3c presents the overall economic effect of adopting pollinator-supporting practices:
mean income rises with effort up to a threshold (30%) and then falls to reach a plateau, while
variability strictly but slightly decreases with effort. In other words, when farmers adopt such
practices, they adjust their productive strategy (as depicted in Fig. IV.1) to maximize the
benefits of wild bees on mean income, but beyond 35% of effort, the costs exceed the benefits.
They also adjust their productive strategy to benefit from wild bee diversity, which increases
yield stability. Considering these productive changes thus confirms that the attractiveness of
WILD relies on both a mean increase in income and a decrease in income variability, but this
was stronger than expected for the former. However, at effort levels that are too high, the
instrument becomes unattractive due to a combination of too costly pollinator-supporting
practices (proof in Appendix 5).
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Hence, while all three instruments were able to mitigate economic risk, the financial
instrument remained the most attractive in this regard (i.e. presented the highest VaR).
More specifically, financial insurance had a double benefit on mean income and variability.
The WILD instrument also presented this double benefit, but at effort levels that are too
high this was canceled out by high costs. The DOM instrument was double-edged because
it was very profitable on average, but also very risky. This analysis highlighted two drivers
of attractiveness (stability and profitability) with different magnitudes. More specifically,
WILD and FIN on one side, and WILD and DOM on the other, exhibit the same drivers of
economic attractiveness and might compete when coexisting in decision-making. In contrast,
with different drivers, FIN and DOM might appear as complementary. In the next stage
of the study, we aimed to explore the relationships between instruments under budgetary
constraints.

4 Relationships between financial and natural instruments

Fig. IV.4 depicts the relationship of instruments when two instruments were used together.
In Fig. IV.4a we observe a complementary relationship between FIN and DOM. This directly
emerges from the complementary attractiveness of FIN and DOM (FIN raised stability while
DOM raised productivity). This relationship was, however, cost-dependent and occurred only
with a higher cost of DOM. When DOM was medium or low cost, its adoption was already at
its maximum even for small levels of FIN. This characterizes the case of our calibration set.
In Fig. IV.4b,c, we observe that DOM and WILD are partial substitutes for each other (the
adoption of WILD decreases when DOM is adopted, Fig. IV.4b) and that WILD and FIN are
partial substitutes for each other (the adoption of FIN decreases when WILD is adopted, Fig.
IV.4c). The double substitution capacity of WILD is the result of the dual impact of WILD
on both mean and variance, which are respectively impacted by DOM (raising productivity)
and FIN (raising stability).

Figure IV.4: Relationships between insurance instruments according to instru-
ment costs. Instrument adoption levels in scenarios in which two instruments were used:
FINxDOM (a), DOMxWILD (b) and FINxWILD (c). In addition to the initial cost calibra-
tion (dashed line), higher (solid line) and lower (dotted line) cost levels were tested.
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5 Optimal portfolio and environmental consequences

Fig. IV.5a,b present the optimal choice set (instrument and input levels) as well as wild
bee indicators in FIN (a) and natural insurance (INS) (b) scenarios. We observe that in the
FIN scenario, farmers are covered for approximately 90% of OSR crops. The introduction of
nature-based insurance (INS) does not impact the adoption of FIN, but DOM is conjointly
widely adopted (100%), while WILD is poorly adopted (only 10%). In other words, the risk
of variability is managed by FIN, while productivity risk is managed by DOM. This portfolio
arises directly from relationships between instruments and their costs. In our calibration
set, where WILD is expensive, this instrument is weakly used. Due to its substitution
capacity (highlighted in Fig. IV.4b), DOM is highly used. Since DOM has a complementary
relationship with FIN (Fig. IV.4a), the latter remains highly used. It is interesting to note
that this portfolio results in a decline in wild pollinators regarding both abundance and
diversity. In short, introducing natural insurance at this cost set leads to a synergistic effect
with financial insurance and reinforces the moral hazard regarding intensification and wild
biodiversity.

Fig. IV.5c,d explore INS scenario with lower costs for WILD (two times (c) and four
times (d) lower). We observe an unchanged strategy concerning FIN and DOM as well as
production inputs. However, the level of adoption of WILD increases (up to 20% if the
cost is two times lower and 35% if four times lower). This increases wild pollinator health
compared to INS, and even exceeds the level in FIN when the cost of WILD is four times
lower. Yet the value of FIN and DOM for farmers is such that adopting WILD cannot surpass
their respective functions. To conclude, natural insurance can be an interesting bioeconomic
complement to financial insurance as long as the cost of pollinator-supporting practices is
not too high.

Figure IV.5: Optimal portfolio. Levels of production inputs (OSR proportion in black
and pesticide use in white), risk-mitigation instruments (FIN in blue, DOM in red and WILD
in green) and ecological elements (wild bee abundance in yellow and diversity in brown) for
the (a) FIN scenario (financial insurance), (b) INS scenario (natural insurance); (c) and (d)
are the INS scenario with a cost of WILD divided by two (c) and four (d).

233



4. DISCUSSION AND CONCLUSIONS Faure J.

4 Discussion and conclusions

Bee-based insurance complements crop insurance

The bioeconomic model we developed to investigate nature-based insurance as a sustainable
alternative to financial insurance is valuable in modeling a concrete case of the use of nat-
ural insurance. To our knowledge, previous research on natural insurance has mainly been
theoretical (Baumgärtner, 2007; Baumgärtner & Quaas, 2008; Quaas & Baumgärtner, 2008;
Augeraud-Véron et al. , 2019; Quaas et al. , 2019). The results from our calibrated case
study show opportunities for natural insurances to replace existing financial insurances, as
well as difficulties arising from poor efficiency and associated costs.

First, the simulations demonstrated that, like financial insurance, counterintuitively, bee-
related insurance can result in a detrimental ’indirect’ moral hazard, as both cause agri-
cultural intensification through an increase in pesticide use and a decrease in semi-natural
habitats. Despite this intensification, the overall effect on wild bees might remain positive
when natural insurance is based on wild bees (in-field practices to maintain wild pollinators
allow this without external semi-natural habitats). Thus, the WILD type of natural insur-
ance appears an interesting ecological complement to financial insurance. In contrast, the
findings indicated that natural insurance relying on domestic bees is detrimental for wild
biodiversity, but serves as an economic complement to financial insurance.

The results also showed that the instrument based on wild bees has particular interest
in that it plays the same role of stability as the financial instrument and the same role of
productivity as the domestic bee instrument. Yet the findings also highlight that the WILD
natural instrument is associated with high costs, resulting in low efficiency to cope with risk
compared to financial insurance. In other words, substituting financial with natural insurance
necessitates intensive financial input for pollinator-supporting practices in order to increase
competitiveness.

Moral hazard with natural insurance

Somewhat surprisingly, the simulations showed that nature-based insurance presented lower
environmental performance than expected: their use in fact led to production intensification.
The results indicated that relying on domestic bees led to landscape simplification. We posit
that the presence of domestic bees allows farmers to do without wild bees and the associated
need to maintain landscape complexity: this perverse effect has been addressed by some
authors (Kleczkowski et al. (2017); Faure et al., under review). This is consistent with
observations regarding the substitution of grasslands with more profitable crops (?). It is
also consistent with observations of farmers’ reactions to an increase in pollination supply:
they increase the acreage of pollinated crops (Rucker et al. , 2012; Ferrier, 2018; Lee et al. ,
2019; ?; Narjes & Lippert, 2019). Similar to financial insurance, this is due to an ’indirect’
moral hazard effect with common drivers: farmers opt for a more lucrative (i.e. intensive)
and risky strategy because the additional risk is compensated by insurance (Ramaswami,
1993). However, while both financial and natural insurance lead to a reduction in semi-
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natural habitats, this is lower with the wild-bee instrument. Indeed, since wild bee survival
is dependent on agroecological infrastructure (including semi-natural habitats), farmers must
maintain these in order to maximize the efficiency of this insurance instrument.

Concerning pesticides, another unexpected result was that bee-related insurance led to
lower performance in pesticide reduction at the intensive margin than financial insurance. We
posit that the lack of efficiency in stabilizing yields necessitates pesticides to cope with the
additional risk caused by moral hazard. However, it should be noted that we did not model
the pest mitigation effect of planting flower strips (WILD), which has been demonstrated
in many studies (Albrecht et al. , 2020). It may be that planting these strips could further
mitigate, or even reverse, the negative effects we found that WILD had on pesticide use.

These results show that it is crucial to take into account productive changes when eval-
uating the ecological performance of natural insurance − at least if the natural insurance in
question mitigates uncertainty about ecosystem services related to agricultural production
(biomass production, control of water run-off, control of pests and diseases, nitrogen fixa-
tion, soil regeneration, etc.). Another important conclusion is that the diversity of different
types of natural insurance require defining generalized conditions for the emergence of moral
hazard. For instance, leaving land fallow differs greatly from diversifying rotation in terms
of relationships with other production inputs. Regardless of the type of natural insurance,
moral hazard can be expected to mitigate the former’s ecological benefits if it (i) complements
an environmentally adverse input (e.g. fertilizers, pesticides, fossil fuels) or (ii) substitutes
for an environmentally friendly input (e.g. crop diversity, no-till practices). Taken together,
the results of our study challenge the presumed environmental superiority of natural over
financial insurance.

Perspectives for public policy

While our findings showed that financial and wild bee insurance can be substitutes from
an economic point of view, they are complementary in terms of environmental performance.
Financial insurance decreased pesticide at the intensive margin, while the wild bee instrument
presented better ecological performance. Hence, in our model it was environmentally optimal
to use both instruments in parallel. However, the natural instrument would have lower use
because of high costs for the farmer, which serve as a brake to adoption (Olschewski et al. ,
2006; Hanes et al. , 2015). Nevertheless, wild bees have a number of external benefits that
were not taken into account in the cost computation (Wratten et al. , 2012; Hanley et al. ,
2015): these include cultural value or contributing to the diversity and abundance of wild
flowers and trees, for example. These benefits that our model did not take into consideration
can represent a high percentage of the total economic value (Breeze et al. , 2015).

This would justify the consideration of an incentivizing policy that reduces costs while
simultaneously internalizing benefits. A Pigouvian subsidy for pollinator-supporting practices
would be a first-best solution (Baumgärtner & Quaas, 2010); however, our results show that
increasing wild bee abundance can be very costly. This lack of cost-efficiency is partly due
to the adverse effect of the reduction of semi-natural habitats (caused by the moral hazard
effect).
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Reducing the moral hazard effect leading to landscape simplification may increase the
environmental performance of natural insurance and thus be a second-best solution (Ozanne,
2001). Lowering moral hazard entails reducing the farmer’s incentive to adopt risk-taking
behavior (Zweifel & Eisen, 2012). Here, two solutions are possible. The first is to make the
Pigouvian subsidy for pollinator supporting practices conditional on a land use constraint. In
the European Union, this is in line with current plans for conditional agricultural incentives
in the reform of the Common Agricultural Policy post-2020 (European Commission, 2019).
The second is to subsidize grasslands in order to avoid replacement of biodiversity-rich lands
(grasslands) with more profitable but less rich crops (winter cereals and oil crops).

Limitations of the model and future directions

It is important to note that our results depend on our functional forms and calibration. In this
respect they are instructive only in the trends they reveal, but not in their magnitudes. There
are two main limitations due to lack of scientific knowledge: the first concerns our assumption
of the high cost of pollinator-supporting practices. This was driven by the functional form
(quadratic), which is consistent with literature on the adoption of such practices, at least in
the short term (Garibaldi et al. , 2014; Blaauw & Isaacs, 2014; Pywell et al. , 2015; Delphia
et al. , 2019). However, these studies are either based on very different cropping systems
than ours. In addition, fixed costs can quadratically increase beyond a threshold due to
limiting factors (farm equipment and labor) (?). In any case, we are confident that our
assumption of high costs represents a reality in terms of farmers’ behavior, as they are averse
to such practices at the current time (Kleijn et al. , 2019). The second limitation concerns
the functional form and calibration of the reduction of variability allowed by wild bees. To
date, only Garibaldi et al. (2011b) synthesis (with 29 studies) has showed such a result and
given realistic estimations of the relationships. We strongly encourage further ecological field
studies to fill this knowledge gap.

The original model could be extended on many points. The first concerns the pest-
mitigation effect of flower strips, as previously mentioned (Wratten et al. , 2012; Uyttenbroeck
et al. , 2016). Many studies have shown that in-field practices such as flower strips provide
biological pest control and naturally reduce pests (Albrecht et al. , 2020). Including these
positive environmental ’side effects’ could raise the environmental performance of the wild
bee insurance, notably as regards pesticide use.

A further adaptation of the model could be to extend its production and decision-making
sub-models, which did not include weather and economic risk instruments. In reality, farmers
have a large choice of instruments and adopt ’farm-level’ risk management (de Mey et al. ,
2016). In this context, refining the risk modeling to fit with reality in the field would be an
interesting perspective.
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Conclusion

The simulations from the bioeconomic model we developed reveal that moral hazard may arise
when farmers adopt natural insurance or, more generally, nature-based solutions. This may
have the counterproductive effect of natural insurance resulting in more intensive agricultural
production or, at least, reducing expected environmental performances. However, if nature-
based solutions increase crop productivity or stability of industrial crops as oilseed rape or
sunflower, this may encourage farmers to abandon less profitable lands, which often present
higher biodiversity, and ultimately mitigate positive environmental effects.
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5 Appendices

A.1 Appendix 1 : Expected values and variance of income for BAU
and INS scenarios

The mean income and the variance of income are calculated respectively by :

E[I] = µI = pOSRxOSRȲOSR + pGFG−C− ρ xFIN
√
p2
OSRx

2
OSR[σ2

ε + σ2
θ ]− ξ xPPS−ψ [xNIN ]2

(A.1)

V[I] = σ2
I = (1− xFIN)2 p2

OSRx
2
OSR[σ2

ε + σ2
θ ] (A.2)

A.2 Appendix 2 : Expected utility analytic expression

We know that I  N (µI , σI) =⇒ −γI  N (−γµI , γ2σI). Furthermore, for any normally
distributed random variable Z, eZ follows a log-normal distribution of expected value em+ s2

2 .
Hence, when γ 6= 0,

E[u] =
1− E

[
e−γI

]
γ

=
1− e−γµI+

γ2σ2I
2

γ
(A.3)
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A.3 Appendix 3 : Scenarios

Scenario Choice set Constraints

BAU Production inputs only xOSR ∈ [0, 1], xPEST ∈ [0, 1],

xFIN = xDOM = xWILD = 0

INS All instruments xOSR ∈ [0, 1], xPEST ∈ [0, 1],

xFIN ∈ [0, 1], xDOM ∈ [0, x̄DOM ], xWILD ∈ [0, 1]

FIN Production inputs and FIN xOSR ∈ [0, 1], xPEST ∈ [0, 1],

xFIN ∈ [0, 1], xDOM = xWILD = 0

DOM Production inputs and
DOM

xOSR ∈ [0, 1], xPEST ∈ [0, 1],

xFIN = xWILD = 0, xDOM ∈ [0, x̄DOM ]

WILD Production inputs and
WILD

xOSR ∈ [0, 1], xPEST ∈ [0, 1],

xFIN = xDOM = 0, xWILD ∈ [0, 1]

FINxDOM Production inputs and FIN
and DOM

xOSR ∈ [0, 1], xPEST ∈ [0, 1],

xFIN ∈ [0, 1], xDOM ∈ [0, x̄DOM ], xWILD = 0

FINxWILD Production inputs and FIN
and WILD

xOSR ∈ [0, 1], xPEST ∈ [0, 1],

xFIN ∈ [0, 1], xDOM = 0, xWILD ∈ [0, 1]

DOMxWILD Production inputs and
DOM and WILD

xOSR ∈ [0, 1], xPEST ∈ [0, 1],

xFIN = 0, xDOM ∈ [0, x̄DOM ], xWILD ∈ [0, 1]

Tableau A.1: Scenarios. Presentation of scenarios and the associated constraints.

A.4 Appendix 4 : Farmer’s effective decision

Any increasing transformation f of utility function represents the same preferences. Here,
the quantity µI −

γσ2
I

2
is transformed by

f(x) = −e−γx (A.4)

which increases, along with and its reciprocal f−1. Hence, we can maximize the following
function, which represents the same preferences of E[ui] :
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f−1(u) = µI −
γσ2

I

2
(A.5)

So, with respective control variables and constraints for each scenario, the effective deci-
sion problem becomes a simple mean-variance criterion :

max
·
{µI −

γσ2
I

2
} (A.6)

s.t.
{
depends on scenario

A.5 Appendix 5 : Cause of decrease in mean income with adoption
of WILD

Proposition : Loss of profitability from WILD adoption is due to high costs.

Proof A loss of profitability is defined as
∂µI
∂xNIN

< 0. We know that
∂µI
∂xNIN

= pOSRxOSR
∂ypo

∂xNIN
−

∂ΨWILD

∂xNIN
, thus a condition for loss of profitability is

∂ΨWILD

∂xNIN
> pOSRxOSR

∂ypo

∂xNIN
.

In words : the marginal cost of WILD exceeds the marginal benefit.
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Chapitre V

Optimal behaviorally-informed policies
to manage ecosystem services

Faure J., Gaba S., Mouysset L.

In prep for American Journal of Agricultural Economics

Abstract

This article investigates how determining the optimal mix of subsidies and behaviorally-
informed agri-environmental policies, to provide the socially desirable level of ecosystem
services in agricultural landscapes. We develop a theoretical model of behavioral farmers,
and a toolbox with subsidies and behavioral tools. We formalize efficiency conditions of the
mixed policies over classical subsidies, and how to allocate behavioral tools among farmers
and landscapes. Then, we use original data from a French farmer survey about flower strips
implementation, to illustrate the model. Our simulations suggest that behavioral biases are
critical to explain farmers’ behavior. In our case study, combination of subsidies and payment
before implementation would be optimal.
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1 Introduction

Agricultural ecosystems provide essential services (ES) for human well-being such as food and
fiber production, pollination, climate regulation and aesthetic beauty (Millenium Ecosystem
Assessment, 2005). Although many ES can be considered as public goods (Lant et al. , 2008;
Fisher et al. , 2009; Westhoek et al. , 2013), that is they are non-excludable non-rivalry
goods, physical structures that provides them are often privately-owned (Fisher et al. , 2009;
Kemkes et al. , 2010). In agricultural landscapes, farmers are the privileged providers of ES
and land-use choices may create positive externalities for neighboring farmers (Vialatte et al.
, 2019; Bareille et al. , 2020). Nevertheless, we observe that the provision of ES, particularly
regulatory ones (e.g. pollination, pest regulation), is often suboptimal in high-input systems
(e.g. Kremen et al. (2002)). In other terms they are underprovided compared to their socially
desirable level (Lant et al. , 2008). In order to readjust this provision, financial tools such as
payment for pollination services are used for encouraging the evolution of practices (Kemkes
et al. , 2010; Westhoek et al. , 2013). However, we observe that farmers are reticent to adopt
some practices, even when the latter are widely financed, and supported by scientists (Kleijn
et al. , 2019). This suggests that farmers’ decisions are not well captured by traditional
economics instruments. In this context, shaping innovative agri-environmental policies for
ecosystem service provision is a major challenge.

Farmers, as producers, are profit-motivated agents (Schwarze et al. , 2014; Piñeiro et al. ,
2020). Most models and forecasts dealing with the economic management of farms are based
on the underlying assumption of the homo agricola oeconomicus (Just & Peterson, 2010;
Hardaker & Lien, 2010; Dessart et al. , 2019). With this assumption, farmers are simplified
by agents maximizing their profit as a proxy for the utility, in a perfectly rational way. A
rational farmer has basically: standard preferences, correct beliefs and no cognitive biases
(DellaVigna, 2009). However, as humans, farmers are prone to bounded rationality (Simon,
1955; Camerer, 1998; Rubinstein, 1998). It implies deviations from the standard theory
of decision making and that farmers reach less profit than what would be possible using
neoclassical models (Streletskaya et al. , 2020). These deviations are shaped by behavioral
factors, that is the cognitive, emotional, personal and social processes or stimuli underlying
human behavior (Dessart et al. , 2019). Many empirical evidences have been published on
the farmers’ behavioral factors. They can be found in a recent review of Dessart et al.
(2019). For example, in addition to the single objective (maximizing income), farmers can be
influenced by their personality (Austin et al. , 2001), their moral concern (Mzoughi, 2011),
their perception of benefits or their public image (Läpple & Kelley, 2013). In this context,
the assumptions of farmers’ rationality may lead to unrealistic ex-ante evaluations, because
their decision making may be based on many other factors than profit. From the policy
maker perspective, farmers’ behavior could participate to ES underprovision (Madrian, 2014;
Grolleau et al. , 2015; Benartzi et al. , 2017).

Traditional environmental economics theory explores environmental problems through the
economic concepts of externalities and associated ’market failures’ (Siebert, 2008). For exam-
ple, environmental public goods are under-provided because of free riding (Cornes & Sandler,
1996). Standard theory advocates public intervention to overcome these market failures, no-
tably a tax/subsidy that equalizes marginal external costs/benefits. In this perspective,
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positive externalities and public goods provided by agriculture are financially encouraged
(Kemkes et al. , 2010). This is the case of the European Agri-Environment Schemes intro-
duced in 1992 as part of the Common Agricultural Policy. These market-based instruments
encourage the adoption of environmentally friendly practices by a farmer in return for an
annual payment (Batáry et al. , 2015). These payments represent a significant portion of
the rural development envelope. However, the outcomes of these payments are mixed, as
biodiversity targets are rarely (if never) met (Pe’er et al. , 2020). One of the reasons put
forward by some authors and the OECD is that the payments do not fit the behavioral reality
of farmers (OECD, 2012; Dessart et al. , 2019). In this context, there is a need of designing
payments by taking into account realistic farmer’s behavior.

To deal with this challenge, new public policies, called behaviorally informed policies,
have been explored and supported by behavioral economics studies (Madrian, 2014). These
policies are based on the assumption that farmers are not entirely rational agents and profit-
motivated. A behaviorally informed policy is a tool which produces a change in the context
decision, without changing the prices the people face, or the regulations on their activi-
ties (Hanley, 2018). These non-monetary, non-binding policies are often named as ’nudges’
(Thaler & Sunstein, 2009). But since there is a considerable debate on the nudge definition
(Hansen, 2016), we adopt the broader concept of behaviorally informed policies and tools
Palm-Forster et al. (2019). These instruments are growing in popularity: for example the
range of tools for designing and evaluating European agricultural policies includes behavioral
tools: for example the European Commission’s ’Better Regulation Toolbox’ proposes the use
of behaviorally informed tools (Dessart et al. , 2019). However, further research is needed
on these fresh policies, as highlighted in the conclusion of the review by Palm-Forster et al.
(2019).

Behavioral tools are valuable because they allow more flexibility in public intervention
(OECD, 2012), which is often advocated by agri-environmental policy specialists (Pe’er et al.
, 2019). In particular, behaviorally informed policies allow to deal with farmers’ heterogeneity
(Chabé-Ferret et al. , 2019). The level of behavioral tools to contribute ecosystem service
provision could be adapted at local-scale according to farmers’ opinion, current practices or
adoption rates (Dessart et al. , 2019).

Behaviorally informed policies are also valuable because they present lower costs than
subsidies (Benartzi et al. , 2017; ?). Recent research has shown that acting on behavioral
factors of farmers could be cost-effective (Kuhfuss et al. (2016); Peth et al. (2018); Chabé-
Ferret et al. (2019); Czap et al. (2019) among others). For example, Duflo et al. (2011)
showed that Kenyan farmers did not purchase fertilizer while being convinced of its beneficial
effects on the crop. Authors showed that relatively small, time-limited but well-targeted
subsidies to act on farmers’ temporal biases are likely to generate higher welfare than larger
ones.

However, using only cognitive-focused instruments can be limiting to achieve desirable
outcomes, since farmers are nonetheless partially profit-motivated (Piñeiro et al. , 2020).
In this context, mixed toolbox combining behavioral agri-environmental tools and subsidies
appears as a promising instrument to manage agricultural landscapes and increase ecosystem
service provision (OECD, 2012; Goldin & Lawson, 2016; Benartzi et al. , 2017; Simoncini et al.
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, 2019). As highlighted by many recent studies such as Dessart et al. (2019); Palm-Forster
et al. (2019), there is a gap in literature on how determining such an optimal toolbox. We
addressed the latter question in this paper. To do so, we develop an original model based on
recent behavioral economics advances. Before presenting the model we review utility-based
behavioral models of farmers’ decision making. Then, we present the model and extract some
comparative static results. We finally illustrate them with the ecosystem services associated
with flower strips, using an original data set coming from a survey designed for the paper.

2 Review on utility-based behavioral models of farmers’
decision making

Farmers’ decision-making has been intensively studied from the second half of the 20th cen-
tury (Marra et al. , 2003; Chavas et al. , 2010). Empirical works − such as Griliches (1957,
1960)’ ones on adoption of hybrid maize in US − have preceded theoretical ones. For 70
years the producer behavior related to agricultural technology adoption has been informed
by contributions from multiple disciplines, including agricultural economics, rural sociology,
psychology, marketing extension and anthropology (Feder et al. , 1985; Pannell et al. , 2006;
Edwards-Jones, 2006; Prokopy et al. , 2008). Modeling farmers’ behavior to better study and
predict actions is still a major challenge (Palm-Forster et al. , 2019).

The main concept that has been used in traditional economics to explain decision is
’utility’, which is a synonym for ’well being’. The concept is very flexible, allowing to explain
and predict many farmers’ behaviors (Wilkinson & Klaes, 2017). The Standard Economic
Model inspired by Rabin (2002) and popularized by DellaVigna (2009) is the most complete
basis for utility-based models. According to the notation of Wilkinson & Klaes (2017), farmer
i at time t = 0 maximizes expected utility subject to a probability distribution p(s) of the
states of the world s ∈ S :

max
xti∈Xi

∞∑
t=0

δt
∑
st∈St

p(st) U(xti|st) (1)

Where the utility function U(x|s) is defined over the payoff xti of farmer i and future utility
is discounted with a (time-consistent) discount factor δ. Three classes of utility-based models
have been derived from this model in agricultural economics, focusing on different terms and
thus contexts: (i) models of behavior under risk and uncertainty, (ii) time discounting models
and (iii) models of social learning. After presenting the three types of models, we will present
a simple type of model that uses a formalism that unifies them

(i) Utility-based models of behaviors under risk and uncertainty Expected utility theory
(EUT), first introduced by ? in their seminal book on game theory, is currently the most used
model to explain and predict farmers’ behavior when outcomes are stochastic (Chavas et al.
, 2010; Hardaker & Lien, 2010; Just & Peterson, 2010). The expected utility is the payoff
that an agent is expected to reach under any number of circumstances. The authors showed
that several simple, appealing axioms, characterizing preferences over risky gambles, implied
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that the utility of a gamble should be the probability-weighted average of the utilities of its
possible outcomes. EUT postulates that a farmer compares the utilities with and without
adoption, and chooses adoption if the former is higher than the latter (Edwards-Jones, 2006).
The theory generally assumes that farmers maximize their levels of utility over all possible
outcomes (Just & Peterson, 2010; Debertin, 2012). It allowed to explain many empirical or
theoretical observations such as the St. Petersburg paradox of Daniel Bernoulli, but at the
same time, number of anomalies have been observed relating to the axioms and assumptions
of the EUT (Camerer, 2011). One of the most known was revealed by the Allais (1953)’s,
paradox. It emphasized the preference for safety over certainty, and showed that a ’rational’
behavior can be modified by extreme risks. These axioms violations have been observed
among farmers (Humphrey & Verschoor, 2004; Just & Peterson, 2010; Bocquého et al. ,
2014). Some theories have extended the expected utility theory to overcome the violations
of some axioms. One of them was made by Leonard Savage in 1954 (Savage, 1954). He
proposed the subjective utility concept, so called because it embodies personal probabilities.
The idea is that, when faced with a risky choice, the farmer will act consistently with what
she/he believes about the uncertainty to be faced and with her/his relative preferences for the
possible consequences (Hardaker, 2006). An extension is the rank-dependent utility theory
which have been developed by Quiggin (1982) and allows non-linear weighting of probabilities.
Even if these approaches have shown significant predictive improvement of farmers’ behavior
over expected utility theory, they are still unavailable to explain other violations in axioms.
For example, farmers could be loss averse: they are more sensitive to losses than to equivalent
gains (Bocquého et al. , 2014; Babcock, 2015). Kahneman & Tversky (1979) have shown
and theorized this very common observation in their prospect theory. The models that
emerged from it were the first utility-based behavioral ones: they postulate that individuals
are bounded rational, conversely to models based on EUT. A growing number of studies in
agricultural economics are interested in models based on prospect theory (Streletskaya et al.
, 2020)

(ii) Utility-based models of time discounting The classical economic model for intertem-
poral decision-making is an exponential discounted utility function representing a constant
rate of discounting (?). In agricultural economics, utility-based models have been quasi-
systematically related to exponential time discounting (Streletskaya et al. , 2020). In the last
decades, economic studies have shown that behaviors may frequently deviate from the initial
model, notably among farmers (Tanaka et al. , 2010). As shown by Laibson (1997), hyper-
bolic discounting, in which discount rates are higher for time periods closer to the present
may overcome these anomalies. Impatience may be a very common trait among producers: as
shown by Clot et al. (2017), farmers might be reluctant to enroll in conservation technology
adoption because they prefer fast-growing cash crops. These results have raised interest for
behavioral versions of discounting utility-based models, such as the discounting-by-interval
model proposed by Scholten & Read (2006). In this model, the discount rate is a function of
both how far rewards are removed from the present and how far rewards are removed from
one another.

(iii) Utility-based models of social learning Agricultural economics literature on technology
adoption has been mainly based on Bayesian revision of utility (Streletskaya et al. , 2020).
Bayesian revision consists in changing the subjective probability distribution of payoffs at
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time t, observing signal at time t−1 (Fudenberg & Tirole, 1991). For example, in the model of
Conley & Udry (2010), farmers maximize subjective expected profits and update their beliefs
with the information they receive on neighbors’ outputs. However, even if Bayesian updating
models are appealing, some violations of assumptions of the traditional learning models have
been observed (Zizzo et al. , 2000), in particular for farmers (Lindner & Gibbs, 1990). For
example, Fischer et al. (1996) have shown that observed farmers’ learning is slower than
predicted by Bayesian revision. Furthermore, social preferences may play a central role in
learning, for example, Chouinard et al. (2008) found that some farmers are ready to forgo
profits to engage in land stewardship practices. To overcome these departures, there is a need
to explicitly model learning patterns, as detailed by Chavas & Nauges (2020). For example,
including a behavioral module in traditional models to account for internal constraints such
as self-control problems, cognitive ability (here, the ability of farmers to learn from their own
experimentation) and receptiveness to advice (here, a measure of farmers’ belief about the
precision of the signal they receive; Barham et al. , 2018).

These models have been used primarily to describe and better understand farmers’ behav-
ior, and less for predictive purposes (Streletskaya et al. , 2020). This is true more generally
for models in behavioral economics. Yet, predictive models are important for simulating and
testing the impact of agri-environmental policies. With the growing interest in behaviorally-
informed policies, some authors have developed normative decision frameworks to apply be-
havioral economics knowledge to the public economics field. Recently, a simple ans stylized
utility-based model has been developed by Farhi & Gabaix (2020) to explore optimal taxation
in presence of behavioral agents, which allows a unified treatment of behavioral biases and
prediction of agent behavior. This model has since been taken up by a few authors, including
Carlsson & Johansson-Stenman (2019). Its psychological roots come from Kahneman et al.
(1997), who define two types of utility functions for an agent i. Firstly, the utility of de-
cision (or subjective), noted U s

i , is that which is reflected by her/his choices (Kahneman &
Sugden, 2005; Wilkinson & Klaes, 2017). It is that which is perceived and maximized by the
agent. Then, the utility that is ’experienced’ by the agent i, noted Ui (Kahneman et al. ,
1997). In standard economic theory, experienced utility does not exist, because it is confused
with decision utility (i.e. U s

i = Ui). The rejection of experienced utility is justified by the
individual rationality assumption: an agent who wishes to do so optimizes her/his hedonic
experience (Kahneman et al. , 1997). On the other hand, in behavioral economics, these
two utilities are different: agents maximize the decision utility that is ’incorrect’ because it
is different from the experienced utility (i.e. U s

i 6= Ui; Farhi & Gabaix, 2020). The devia-
tion between the decision utility and the experienced utility leads to a situation of bounded
rationality (Simon, 1955; Kahneman & Sugden, 2005). As in (Farhi & Gabaix, 2020), the
decision utility function then integrates all the behavioral biases to which the agent could
be subject 1. Finally, this representation allows a stylized treatment of bounded rationality
of farmers, because they deviate from the best-response path model suggested by traditional
approaches.

1This may seem reductive with respect to the diversity of behavioral biases observed (DellaVigna, 2009),
but it allows to have a unified and stylized treatment of different behavioral biases
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3 Theoretical model

3.1 Individual farmer’s modeling

We model an economy with N behavioral farmers, providing an ES (through a ’pro-ES’
practice) assimilated to a local public good in network (Bramoullé et al. , 2014; Bareille et al.
, 2021). Each contribution to ES is denoted ei ∈ R+ for the farmer i. The public good
provision EN is computed as the sum of the individual contributions, such as EN =

∑
i ei.

This public good at landscape scale provides benefits for farmers (Bramoullé & Kranton,
2007). More precisely each farmer i benefits from the proportion Ei of the total ecosystem
service EN .

Following the network model of Bramoullé & Kranton (2007), for any two farmers i and
j, ηij = ηji = 1 indicates that i and j are linked; otherwise ηij = ηji = 0. We denote η
the adjacency matrix of the network. A farmer j who is linked to i is called i’s neighbor.
Typically, Ei < EN . The neighborhood that farmer i take advantage of contributions is
indexed Ni (excluding him/herself), the column-vector of neighborhood’s contributions is
indexed e−i ∈ RCard(Ni)

+ .

A payoff parameter 0 ≤ κij ≤ 1 measures how much i and j affect each others’ payoffs,
given they are linked. Hence, the farmer i benefits from j’ ES contribution, scaled by κij 2.
We assume that the benefits are undirected, that is κij = κji, and are distance-dependent
because the ecosystem service is locally distributed. Notation κ is used for the corresponding
N × N symmetric matrix which is the scaled adjacency matrix. Formally, the farmer i
benefits from pro-ES practice adoption at a level fi(Ei) = fi(ei + κe−i), fi being increasing
concave (Paul et al. , 2020). This means that the economic value increases with additional
environmental elements at a diminishing rate.

Concerning the farmer’s utility model, we follow recent advances in behavioral modeling
(DellaVigna, 2009; Madrian, 2014; Farhi & Gabaix, 2020): we assume that the utility the
farmer i experiences is Ui(ei, e−i) (Kahneman et al. , 1997; Kahneman & Sugden, 2005), but
she/he perceives a different utility, called ’decision’ utility U s

i (ei, e−i) (superscript s indicates
subjective perception). Thus, this utility will be used by the farmer to make her/his choice
(Kahneman et al. , 1997; Kahneman & Sugden, 2005). In our study, we assume that the
latter is attached to a perception of marginal cost csi of pro-ES practices (?). Indeed, it
has been shown that farmers are often aware of ecosystem services and their benefits in
developed countries (Lamarque et al. , 2011; Smith & Sullivan, 2014; Morales-Reyes et al.
, 2018; Breeze et al. , 2019; Hevia et al. , 2021), but can overestimate the cost of pro-ES
practices (see Section ’Empirical Application’). According to these specifications, decision
utility function is defined as follows3 :

U s
i (ei, e−i) = fi(ei, e−i)− ei csi (c

p
i , γi) (2)

2In fact, κij gives the substitutability between i’s and j’s contributions (Bramoullé et al. , 2014)
3Naturally, the total utility of farmer is also dependent from her/his agricultural production activity, but

here it is not considered per se. It implies that the production strategy is independent from the pro-ES
practice strategy.

255



3. THEORETICAL MODEL Faure J.

where csi is the perceived cost (ie the subjective cost), cpi is the pecuniary cost, γi is the
vector of behavioral factors. We assume that ∂csi/∂c

p
i > 0. In this paper, we focus on policies

aiming at reducing the negative effects of behavioral factors4, to approach the Pareto opti-
mality defined as the contribution vector maximizing the sum of experienced utilities. For
K behavioral factors and ∀k ∈ [[1;K]], ∂csi/∂γki > 0. In other terms, the behavioral factors
modeled are only those which have a negative impact on cost perception/adoption intensity.
In this context, we propose to define a misperception of costs by a farmer i as the case where
the farmer incurs at least one behavioral factor, that is ∃k ∈ [[1;K]], γki > 0.As a consequence,
such agent is not a homo agricola economicus (Dessart et al. , 2019).

Proposition 1 The presence of behavioral factors on pro-ES practice adoption, conducts to
an underprovision of the ES. The deeper the factors, the lower the ES provision.

See Proof in Appendix A10.1.

Proposition 2 Because of the cost-misperception, the first-best incentive level is increased
compared to the traditional public good case. This discrepancy, denoted δi and equals to
csi − c

p
i , can be interpreted as the behavioral wedge, or the psychological cost.

See Proof in Appendix A10.2.

A interesting consequence of Proposition 2 is that a misperception of pro-ES practice
costs implies for the policy maker to increase the first best incentive level. As expected, the
amount of distortion required for farmer i is increased of the difference between real cost and
the perceived one. The optimal incentive is thus the sum of the externality and the behavioral
wedge (Madrian, 2014). This result is consistent with the observations of European farmers
facing the Common Agricultural Policy. As raised by Dessart et al. (2019), the assumption
of farmers’ rationality conducts to unrealistic ex ante evaluations. Indeed, this assumption
leads to a systematic underestimation of the required amounts of distortions to apply to
reach the social optimum.

3.2 Public policy modeling

We define a stylized model of toolbox available to the policy maker, that includes a ’hard’ tool
(being traditional agri-environmental incentives), and a set of ’soft’ tools, (being behaviorally
informed programs; Goldin & Lawson, 2016; Palm-Forster et al. , 2019; Dessart et al. , 2019).

As in Goldin & Lawson (2016); Carlsson & Johansson-Stenman (2019); Farhi & Gabaix
(2020), we assume that the financial and behavioral instruments are partial substitutes.
Assuming substitution involves shortcuts about behavioral mechanisms, but it allows unified
treatment of policy tools (Allcott & Sunstein, 2015) and remains consistent with empirical

4We made this assumption because the case in which farmers overproduce ecosystem services is not
documented
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observations (e.g. Duflo et al. , 2011). Hence, tools are substitutes to act on the perceived
cost.

More precisely, the policy maker distorts the initial perceived marginal cost, both with
financial and behavioral instruments. However, the former enters into the farmers’ experi-
enced cost, while the latter do not. Independently of the combination, the objective of the
policy maker is invariable, namely that farmers provide the ES as closest as the social opti-
mum level. It is quasi-systematically impossible for the policy maker to impose the first-best
subsidy to each farmer − i.e. accounting for heterogeneity − because of high transaction
costs and asymmetric information (Cornes & Sandler, 1996; Hanley et al. , 1999). We thus
assume that the policy maker provides a uniform second-best subsidy, called z (Diamond,
1973). Conversely, behavioral instruments generally allow to take farmers’ heterogeneity into
account. For example, SMS-based nudges (Chabé-Ferret et al. , 2019) or tailor-made con-
tracts (Espinosa-Goded et al. , 2010) are personalized policies5. The amount of perceived
distortion to apply on farmer i is given by

εsi = z +
∑
m

gmi (χmi ), (3)

where z is the unique financial incentive level (applied to all farmers) and χmi is the level
of the behavioral instrument m used by the policy maker for farmer i. Furthermore, gmi is a
function related to the effect and effectiveness of behavioral policy on farmer i. This function
is assumed increasing concave due to the marginally decreasing effectiveness of behavioral
instruments. This concavity property is consistent with literature, which showed that nudges
are efficient at low levels but become inefficient when they are too used (Lehner et al. , 2016;
Benartzi et al. , 2017). In the following we assume that gmi is strictly increasing and concave.

Eq.3 captures the fact that both financial and behavioral instruments alter the perceived
marginal cost of farmer. Using similarities with theory of consumer choice, we can state that
the two tools affect not symmetrically farmers, for mainly two reasons. First, financial tools
are great substitutes of behavioral ones (Piñeiro et al. , 2020), while the reciprocal is not true.
Mathematically, this is formalized by the quasi-linear form of εsi . The quasi-linear form allows
us to simplify the analysis by focusing on the behavioral instruments without worrying about
the financial one. Second, the financial tool affects also the experienced marginal benefit,
while the others does not. This has implications for farmers in real life, notably on subsidy
dependence.

The public envelope is limited, so the policy maker faces a budgetary constraint given by
:

B = Nαzz +
∑
i

∑
m

αmχmi ≤ B̄ (4)

where B is the total budget for policies, αz is the marginal cost of financial incentives and

5However, we acknowledge that some tools do not necessitate individual treatment (e.g. an informational
campaign), but we assume personalized behavioral tools in the following for sake of simplicity.
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αm is the marginal cost of the m behavioral instrument. If no transaction cost occurs, we
have ∀m = 1, ...,M, αm < αz because behavioral instruments are often less expansive than
pecuniary instruments (Benartzi et al. , 2017). However, the relationship is undetermined
when transaction costs occur.

4 Cost-effectiveness of using behavioral tool

Using a mixed toolbox rather than classical instruments − is it worth it? Which bundle of
behavioral tools to focus on?

In this section, we study the conditions where using the mixed toolbox (i.e. including
at least one behavioral tool) is more efficient than using solely the subsidy. We give a cri-
terion for knowing which tool is suited for which pro-ES practice. To do so we make a
cost-effectiveness analysis. The effectiveness is defined here as the distortion of perception
allowed by the effort invested in a tool (Benartzi et al. , 2017). Without loss of generality,
we assume homogeneity among farmers and analyze the effectiveness on one representative
farmer. Furthermore, we study only one behavioral tool in addition to the financial one.
The, we derive the condition of using a behavioral tool, which is generalizable to N different
farmers and to M behavioral instruments.

Proposition 3 Using a behavioral tool in addition to the financial one is optimal if and only
if

χ <
αz

αm
g(χ) (5)

where χ is the behavioral tool level.

See Proof in Appendix A10.3.

This condition highlights that using the behavioral tool is efficient until a threshold deter-
mined by the cost ratio of financial and non-financial tools (αz/αm) as well as its effectiveness
to modify farmer’s behavior (g). The latter comes from the fact that the behavioral tool ef-
fectiveness marginally decreases: using behavioral instruments at high levels is non-efficient
(Benartzi et al. , 2017). Furthermore, Eq.5 highlights a ’compensation effect’ between behav-
ioral tool cost and its effectiveness. For example, even if an informational campaign presents
low effectiveness to change behaviors, it can be still interesting to use it because it presents
low costs (Ölander & Thøgersen, 2014).

Eq.5 can be interpreted as a comparison between two effectivenesses. The left term is the
hypothetical effectiveness η1 of the behavioral tool if it was the same of the subsidy, namely
one-for-one. The right term is the actual effectiveness of the behavioral tool corrected by
the cost ratio of instruments η2. In order to illustrate these interpretations, we propose to

258



Chapitre V 4. COST-EFFECTIVENESS OF USING BEHAVIORAL TOOL

Figure V.1: Effort - effectiveness plot

depict these two effectivenesses on a graph (Figure V.1): we plot an effort-effectiveness plot
concerning the use of behavioral tool. The first bisector (η1 = χ, in red) represents the
left term of Eq.5: the case where one unit of effort returns one unit of perceived cost. The
blue curves (η2,1 and η2,2) represent the right term in Eq.5 for two theoretical behavioral
tools. Each blue curve is compared to the red line, the difference is called the relative-
effectiveness (η2/η1). Following Proposition 3, using behavioral tool is optimal when it is
above (η2/η1 > 1), and is non-optimal when it is below (η2/η1 > 1) and using subsidy is more
efficient (η2/η1 < 1). This is here a concrete visualization of relative-effectiveness calculations
used in Benartzi et al. (2017). Due to the increasing concave properties of behavioral tool
effectiveness, insuring that it exists one level of tool for which the relative-effectiveness is
superior to 1 is sufficient to prove that using behavioral tools should be considered by the
policy maker.

Proposition 4 A necessary and sufficient, condition for the superiority of using a mixed
toolbox compared to solely subsidies is

∂g

∂χ
(0) >

αm

αz
(6)

See Proof in Appendix A10.4.

Proposition 4 says that implementing a behavioral tool is efficient if its initial marginal
effectiveness is higher than the cost ratio of the financial tool and the behavioral tool. In
words, the policy maker can remove from the toolbox the behavioral tool if its
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marginal effectiveness for the first unit implemented is lower than the cost ratio
of the financial tool and the behavioral tool.

In an operational perspective, the policy maker should evaluate ex ante subsidy and be-
havioral tool costs and compare the ratio with the sensitivity to the behaviorally-informed
policy. The former can be done with a ’classic’ estimation of the costs of policy measures
(e.g. see Balana et al. , 2011), while the latter can be estimated using econometric methods
(e.g. choice experiments such as in Broch & Vedel, 2012).

An interesting χ value, called χ̄ is the one where Eq.5 is an equality (the relative-
effectiveness is 1). It is the threshold at which it is equivalent between using the behavioral
tools or not using it. As a consequence, we can note that χ is defined over an interval bounded
by χ̄: χ ∈]0, χ̄]. The existence and the magnitude of this χ̄ depend on the curvature of η2,
that is on αz/αm and the curvature of g. In words, the higher the absolute or relative
effectiveness of the behavioral tool, the greater the probability that the use of
the behavioral tool will be optimal for the policy maker. The study of Czap et al.
(2019) provides an illustration of this result: the authors explored the effect of nudging
US farmers with letters on Agri-environment schemes enrollment. Let us now suppose that
the same experiment is also conducted in Canada, all other things being equal: since the
marginal cost of public funds (here αz) is higher in Canada than in US (Auriol & Warlters,
2012), our result says that the probability that the optimal toolbox contains the nudge is
greater in the US than in Canada.

To sum up, the policy maker should diversify its toolbox, by looking at the gap between
the tool costs, and the farmers’ sensitivity to the behavioral instruments. Once the previous
conditions have been met and that the policy maker has identified the bundle of tools that
is optimal to use, it is interesting to determine the optimal level of each tool.

5 Determining the optimal mix

5.1 Determining the unique optimal subsidy

We turn out our attention on the optimal subsidy level. As a reminder, this level is assumed
unique because it is impossible for a policy maker to get complete information on all indi-
vidual parameters and to implement personalized subsidies (Cornes & Sandler, 1996). In
the following, we drop the assumptions of homogeneous farmers and of an unique behavioral
tool: we take up the case with N farmers and M behavioral tools.

Proposition 5 The optimal unique subsidy is given by

z∗ =

∑
i

∑
j∈ni

∂fi
∂ej

e′j∑
i e
′
i︸ ︷︷ ︸

External benefits

+

∑
i δie

′
i∑

i e
′
i︸ ︷︷ ︸

Behavior

−
∑

i

∑
m gi(χ

m
i )e′i∑

i e
′
i︸ ︷︷ ︸

Other tools

− λ
∑

i α
z∑

i e
′
i︸ ︷︷ ︸

Budgetary constraint

(7)
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See Proof in Appendix A10.5.

The interpretation of Proposition 5 can be done as follows. The optimal subsidy is the
sum of four terms: the first term represents the weighted average of the external marginal
benefits, the weights being the subsidy derivatives on contributions. It follows the analytical
result of Diamond (1973) for a second-best unique taxation. Similarly, the second term is the
weighted average of the behavioral wedges: it can be seen as a behavioral extension of the
Diamond’s work, such as in Goldin & Lawson (2016)’s work. The third term is the weighted
average of the behavioral tool benefits, due to substitution between tools. This term can be
found in the nudge-tax model developed Carlsson & Johansson-Stenman (2019). Finally, the
fourth term is related to the budgetary constraint: it is the average increase in welfare per
unit of budget.

5.2 Optimal behaviorally informed policies

We turn out our attention on the optimal allocation of behavioral tools.

Proposition 6 The optimal behavioral tool b level for farmer k is given by

gk(χ
b
k

∗
) =

∑
i

∑
j∈Ni

∂fi
∂ej

e′j
e′k︸ ︷︷ ︸

External benefits

+
∑
i

δi
e′i
e′k︸ ︷︷ ︸

Correcting behavior

−
∑
i

z
e′i
e′k︸ ︷︷ ︸

Trade-off subsidy

−
∑
i

∑
m 6=b

gmi (χmi )
e′i
e′k︸ ︷︷ ︸

Trade-off other behavioral tools

−
∑
l 6=k

gbl (χ
b
l )
e′l
e′k︸ ︷︷ ︸

Trade-off tool b with other farmers

− λαb

e′k︸︷︷︸
Budget

(8)

See Proof in Appendix A10.6.

The Proposition 6 gives some insights about the optimal level of behavioral tools that
the policy maker should implement on farmers. The left-hand-side of Eq.8 encodes for the
perceived behavioral tool level. The two first terms of right-hand-side capture the externality
internalization and the behavioral wedge correction, such as in the subsidy equation (Eq.7).
Since ∀i ∈ {1, N}, e′i > 0, the two terms are positive: they raise the optimal level of the
tool. It means that the policy maker should ideally focus on farmers with high mispercep-
tion of costs, or farmers with high connectivity in the network (with many neighbors) since
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the marginal external benefits of farmer i increase with the number of neighbors and their
proximity.

Conversely, the following three terms decrease the optimal level (quantities are all pos-
itive): they actually capture the trade-offs between the different instruments within the
toolbox. Three types of trade-offs occur: with subsidy, with other behavioral tools, and with
other farmer allocations of the same behavioral tool. Finally, the last term is subsequent to
the budgetary constraint.

5.3 How to allocate between farmers and landscapes?

Behavioral tools, contrary to subsidies, allow to cope with farmers’ heterogeneity. Thus, the
policy maker can adapt the behavioral tool level, at least at the landscape-scale, to best fit
the local situation. Because farmers’ strategies are interconnected through the public good,
optimal provision of tools are also interdependent. We are now interested in how an optimal
behavioral tool level for a given farmer can be impacted by another farmer’s characteristics.
In other terms: how to distribute the effort within the network of heterogeneous farmers?

To study it we consider a toolbox containing one behavioral tool and one subsidy. In the
following we look at the gap in behavioral tool level between farmers i1 and i2, given by the
analytical expression of ∆gi1i2 = gi1(χi1) − gi2(χi2). The higher ∆gi1i2 , the more effective it
is for the policy maker to focus on farmer i1 rather than i2. This can also be viewed as the
trade-off between behavioral tools targeting farmers i1 and i2.

To compute this gap, we define hi =

dei
dei1
− dei
dei2

1− dei1
dei2

. The numerator represents the difference

of marginal effectiveness between farmers i1 and i2 to influence farmer i’s adoption. The
denominator is similar, but focusing on farmer i1. Hence, hi is a quantity representing the
strength of i1’s influence on i compared to i2. We observe several cases :

• i1 is a neighbor of i and not i2, thus hi > 0

• i2 is a neighbor of i and not i1, thus hi < 0

• i1 and i2 are both neighbors of i, thus the sign of hi is undetermined and depends on
their respective distances to i.

Proposition 7 The gap between the cost distortion imposed to farmers i1 and i2 can be
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expressed as follows :

∆gi1i2 =
∂fi2
∂ei1
− ∂fi1
∂ei2

+ δi1 − δi2

+
∑

j∈{Ni1\i2}

∂fi1
∂ej

hj +
∑

j∈{Ni2\i1}

∂fi2
∂ej

hj +
∑

i 6={i1,i2}

∑
j∈Ni

∂fi
∂ej

hj

+
∑

i 6={i1,i2}

δihi

−
∑

i 6={i1,i2}

z hi −
∑

i 6={i1,i2}

gihi − λα
(

1

dei1/dχi1
− 1

dei2/dχi2

)
(9)

See Proof in Appendix A10.7.

We propose to interpret Eq.9 as follows: the first four quantities of the right-hand term
concern farmers i1 and i2 themselves. They represent the gap between the two farmers
concerning their behavioral wedges and their mutual externalities. Acting on farmer i1 is
cost-effective (i) if i1 is more biased than i2, and/or (ii) if the externality of i1 on i2 is higher
than the reciprocal one. The former is in line with previous result of Czap et al. (2019),
who showed that the use of a nudge was more effective in low-awareness landscapes than in
high-awareness ones. The next three terms (5th, 6th, 7th) represent the marginal indirect
benefits of all other farmers than i1 and i2, scaled by the strength of i1’s influence compared
to i2. That is, to intervene on farmer i1 will be preferred to farmer i2 if i1’s influence is
greater in terms of side benefits than i2’s one. In words, the most influential farmers −
those with the widest neighborhood − should be focused first. Similarly, the next term
(8th) says that the policy maker should focus on the farmer with the greatest potential to
compensate the behavioral wedge of others. Finally, the 9th and 10th terms are related to
trade-offs among all other tools while the last term of the right-hand term says that more
budget should be spent on the most efficient farmers.

Proposition 7 shows that using a behavioral tool allows refining budget allocation in
focusing on most ’influential’ farmers, and is thus more cost effective than using solely subsidy.
The influence in networks can be induced by many reasons: here, we only considered the
physical (i.e. ecological) influence of farmers’ decisions (due to their geographical position
in the landscape), but we can imagine other forms of influence such as social influence (see
Conley & Udry, 2010 for a review on social learning in agriculture).

However, it is difficult in practice to adapt behavioral policies at the farm scale, but
it can be done easily at the landscape-scale. An important notion, related to influence is
the network connectivity, related to neighbor number and geographical or social proximity
(Penrose, 2003). In our case, geographical connectivity of the agricultural landscape is mainly
driven by two landscape characteristics. First, the average field size, since the higher the field
size, the lower the number of neighbors and the proximity (Clough et al. , 2020). Second, the
land consolidation level6, since big contiguous land holding naturally decreases the number of

6Land consolidation is a planned rearrangement of fragmented land parcels and their ownership, often to
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direct neighbors. Clough et al. (2020) have shown that both are linked, and can be associated
with landscape intensity. Hence, schematically, the lower the network connectivity, the higher
the landscape intensity.

To sum up, it is cost-effective for policy makers to focus behavioral tools on
landscapes with the highest ecological and social connectivity. It implies that (i) less
intensive landscapes and (ii) landscapes with a high social connectivity should be focused first.
The finding (i) complements ecological studies on agri-environment schemes effectiveness.
Indeed, literature has shown that these practices are more effective in complex and extensive
landscapes (Batáry et al. , 2011; Deguines et al. , 2014; Sutter et al. , 2018; Marja et al. ,
2019). Finding (ii) complements literature on collective action, which shows that good social
relationships on a landscape may benefit to ecosystem service provision (Barnaud et al. ,
2018).

5.4 Conclusions on theory

Farmers can be biased due to psychological factors, leading to underprovision of ecosystem
services. The optimal intervention is thus raised compared to the neoclassical optimal dis-
tortion to apply, implying a high public cost to restore optimum. An efficient way to reduce
this cost is to include behavioral instruments in the toolbox. A mixed toolbox comprising
at least one behavioral tool, may be efficient in certain cases. We showed that it is optimal
for the policy maker to invest ex ante, to grasp which behavioral tool is best suited for the
targeted ecosystem service. We showed that low costs and high adaptability of behavioral
tools make them cost-effective. We finally showed that it is optimal for policy makers to allo-
cate behavioral tools first in (i) ecologically complex landscapes and in (ii) socially connected
landscapes.

6 Empirical application

In the following, we aimed at illustrating our theoretical results in specifying and calibrating
the model. We used an original data set from a contingent valuation and psychometric
questionnaire on flower strip implementation in France.

6.1 Flower strips, pollination and pest control

In agricultural landscapes, two of the three services considered most at risk are pollination
(Potts et al. , 2016) and biological pest control (Sánchez-Bayo & Wyckhuys, 2019). Pollina-
tion is a central ecosystem service and linked to human well-being through the maintenance
of ecosystem health and function, wild plant reproduction, crop production and food security
(Potts et al. , 2016). However, the service is declining and studies showed an underprovision,
at least to satisfy demand for crop production (Kremen et al. , 2002; Aizen & Harder, 2009;

facilitate and make larger, contiguous, land holding.
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Breeze et al. , 2014; Narjes & Lippert, 2019). Biological pest control is an ancient agroeco-
logical approach that consists of making use of certain organisms to control others (Rusch
et al. , 2010). This ecosystem service is endangered as well, mainly because of habitat loss
due to agricultural intensification (Sánchez-Bayo & Wyckhuys, 2019). In intensively agri-
cultural landscapes, the establishment of in-field ’flower strips’, that is non-productive areas
with flowering herbaceous plants, is a promising practice to overcome the decline and the
underprovision of the two ecosystem services cited above (Albrecht et al. , 2020; Zamorano
et al. , 2020). However, few adoption and even approbation is observed among farmers (Faure
et al. , 2021), while they have a good perception of pollination and pollinators (Hevia et al. ,
2021). Faure et al. (2021) empirical study suggests that farmers may overestimate the costs
of setting up flower strips.

6.2 Survey design

The data set comes from an online survey realized between March and June 2021, and
targeting field crop French farmers. The approach was hybrid, since we used a combination
of contingent valuation and psychometric methods. As highlighted by Lindhjem & Navrud
(2011), internet surveys are suited to practice contingent valuation, in addition to other
benefits such as time, cost or logistics savings, the latter being crucial in current context of
COVID 19 epidemic. Farmers were indirectly informed of the survey, through newsletters,
mailing lists or social networks such as Twitter. We constructed the survey following Johnston
et al. (2017) insights.

The respondents were primarily informed about the context of the questionnaire (i.e. im-
prove the understanding of drivers of flower strip implementation). We ensured anonymity
and claimed that we want to know the respondents’ true opinions. The questionnaire (avail-
able in Supplementary Material S1) began with introductory questions about farm (location,
farm size, main crops, revenue, type of landscape) and farmers characteristics (age, education
level, experience). We followed with questions about the sources of influence for managerial
decisions. Next, some questions about the position vis-a-vis flower strips were asked, and
explanations about potential benefits and costs of flower strips were given through a short
video. The contingent valuation was then carried out, with a prior explanation of the hypo-
thetical contract (i.e. 2-year, with a percentage of the total farm area converted into flower
strips). For more details on the contingent valuation design, see Appendix A11. In order
to evaluate if contract attributes impacted the valuation, we randomized the percentage of
converted area stipulated by the contract. Furthermore, to assess the hypothetical bias we
randomly either (i) provided wheat and oilseed rape gross margins, or (ii) did not provide
information about gross margins. We asked farmers’ opinion on pecuniary cost of flower
strip implementation. We also questioned farmers’ preferences for contractual attributes in
order to design adequate behaviorally informed policies. We finally evaluated − through
Likert scales − farmers’ fears and beliefs about flower strips, which can be associated with
behavioral factors.
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6.3 Data description

A total of 157 complete responses were recorded. According to our survey, the average age of
the respondents was 49. They had on average 21 years experience in agriculture. Farms were
mostly located in large French agricultural plains (i.e. Beauce, Champagne and Bas-Poitou ;
Figure V.2). The average farm size was 160 hectares which is common in crop field agriculture
but high compared to the French average for all crops combined (∼63 hectares). 10% were
organic farmers and 21% practiced soil conservation agriculture. The latter proportion is
higher than the French average (12-15%) : this could be caused by the survey diffusion
networks which have been used or/and a self-selection bias. Net income ranged from 0 to
40ke, with an uniform repartition among farms, even if 21% stated that they did not know
this indicator. According to our survey, extension services were the most influent source
for managerial decisions, followed by other farmers and neighbors. Other sources such as
internet or press were less used. This is rather insightful from two perspectives. First, the
knowledge of the new policy should be spread indirectly, e.g. through technical advisors.
Second, social connectivity leads farmers’ decisions, and consider it when designing optimal
policies is crucial. While 96% of respondents have heard of flower strips, the average score of
5.6/10 was given in response to the question ’how much do you know about flower strips?’.
Only 24% of respondents said that their neighbors have adopted flower strips, but 40% did
on their own farm. This rate is reduced to 16% for in-field flower strips. For them, most
have sown them in the last five years and have an average of five strips on their farm.

Figure V.2: Map of respondents’ location by postal code (in red)

6.4 Data analysis

Farmers who had already adopted flower strips had a lower willingness to accept (WTA) than
others, signifying that WTA was linked to utility and decision (Welch test, t = 2.4, p-value
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= 0.0212).

According to the data, farmers were also influenced by the neighborhood for flower strips,
since farmers with adopters in their neighborhood were more prone to sow strips (Chi-squared
= 3.0306, p-value = 0.08171).

Finally, the two major farmers’ concerns regarding the implementation of in-field flower
strips were the weed risk and the lack of knowledge (Figure V.3). Note that the opinion on
weed risk was very variable: farmers did not have a consensus on the issue. The next most
common concerns were loss of production and financial risk, as well as lack of technical skills.

Figure V.3: Distribution of factors related to behavior

We collected very variable amounts ranging from 0 to 5993e.ha−1.yr−1. In order to
avoid outliers that could bias the analysis, we fixed any amount beyond 1500e.ha−1.yr−1

to 1500e.ha−1.yr−1. We assumed that these farmers would not have signed up for the con-
tract regardless of the subsidy (as a reference the French wheat gross margin is around
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600e.ha−1.yr−1). We observed very different amounts as showed in Fig.V.4. Not surpris-
ingly, we found that the higher the monetary compensation for participation, the more likely
farmers to enroll into the hypothetical contract (Schulz et al. , 2014). The average willingness
to accept was 734e.ha−1.yr−1 (±394e.ha−1.yr−1). The agri-environmental scheme amount
was 50-900e.ha−1.yr−1 in France for 2015-2022 period: positioning the WTA in the upper
range.

Figure V.4: Cumulative distribution of farmers accepting the contract terms
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6.5 Model specification, calibration and estimations

As part of the contingent valuation questionnaire the farmer i was asked the minimal subsidy
amount WTAi to adopt a given area of flower strips. Such as in our theoretical model, costs
can be divided into a pecuniary part cpi and a behavioral part δi. Using Eq.2, the utility
associated with flower strip implementation can be written :

Ui(ei, e−i;WTAi) = fi(ei, e−i)− eicpi − eiδi +WTAiei (10)

We assume that the sole heterogeneity between farmers regarding benefits comes from the
farm area, noted Si (i.e. fi(ei, e−i) = f(ei, e−i, Si)). From the utility theoretic standpoint, a
farmer i is willing to accept exactly WTAie.ha−1.yr−1 to adopt ēi hectares of flower strips,
if the farmer’s expected utility with the new practice equals to the one at the initial state
(assumed equals to 0 because utility Ui accounts only for flower strips newly implemented):
that is if EU0

i (0, 0; 0) = 0 = EU1
i (ēi, 0;WTAi). We assumed that the difference between the

expected and the actual utilities was that farmers did not take into account neighborhood’s
benefits (since presence of flower strips in neighborhood has no significant impact on WTA
; Welch test, t = 1.3, p = 0.19). We specified expected utility as

EUi = fi(ei)− eicpi − eiδi + eiWTAi (11)

In the following, we aimed at estimating the unknown utility parameters.

Benefits There is evidence that flower strips increase pollination and pest control levels.
These two ecological functions are positively related to crop yield (Pywell et al. , 2015;
Woodcock et al. , 2019). However, until now, few empirical studies have shown a direct
link between flower strips and revenue (Uyttenbroeck et al. , 2016; Albrecht et al. , 2020;
Zamorano et al. , 2020). We can cite Carvalheiro et al. (2012); Blaauw & Isaacs (2014);
Pywell et al. (2015); Tschumi et al. (2016); Delphia et al. (2019). Many explanations
have been put forward. First, a possible mismatch between measurement and ecological
time-scales: e.g. as pollinator populations fluctuate from year to year, it could take time for
them to colonize new habitats and build up larger population sizes (Zamorano et al. , 2020).
Second, it is possible that the surrounding landscape composition and heterogeneity affect
the benefits of these practices (Dainese et al. , 2017; Marja et al. , 2019). Finally, this could
be due to different crop management(Bartomeus et al. , 2015) which would be generating
variability in the responses of crop production. Despite the lack of clear evidence on a direct
relationship between flower strips and revenue, we assumed a small, positive benefit in this
study.

We followed a classic positive concave function (Paul et al. , 2020) between pro-ecological
practices and economic values. This means that the economic value increases with additional
environmental elements in the ecosystem at a diminishing rate. The response in economic
value per additional unit of effort is large when starting at low levels and decreases for higher
levels. The power function is widely used:
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f(ei, e−i, Si) = αVi(Si) [ei + κ e−i]
β (12)

Where Vi is a value function, which depends on the farmers i’s farm area (see Table S3).
We estimated α and β using literature, particularly from Pywell et al. (2015) and Sutter
et al. (2018) who sampled a total of 78 fields of oilseed rape and wheat (see Supplementary
Material S2). The κmatrix is subsequent to the distance between farms, and we estimated the
relation between benefits and distance thanks to Albrecht et al. (2020) (see Supplementary
Material S6). We assumed that farmers have a complete knowledge about benefits, which
is reasonable since (i) they received this information through the video within the survey,
(ii) the adoption rate was positively correlated with the adoption by neighborhood (Chi-test,
χ2 = 3.0306, p < 0.1), (iii) they have globally a good perception of the pollination service
and its benefits (Hevia et al. , 2021; Faure et al. , 2021).

Costs

Pecuniary costs Planting flower strips present non-negligible implementation and op-
portunity costs (see e.g. Delphia et al. 2019 for details on incurring costs). All implementa-
tion or opportunity costs are grouped together under the term ’pecuniary costs’. Since the
pecuniary cost for each farmer was not an observable variable in our survey, but a latent one,
we estimated it. Studies have shown a wide heterogeneity in pecuniary cost of herbaceous
strip implementation (e.g. Cordeau et al. 2011). In the following, we aim at measuring and
simulating heterogeneity from data set. Three possible causes have been evaluated on a 1-10
scale by farmers, being (i) extra costs of farm equipment, (ii) extra costs of fuel and (iii)
extra costs of labor. Cronbach’s coefficient was used to evaluate the consistency among the
causes. We found that the three causes measured the same concept, namely pecuniary cost,
since the Cronbach coefficient was 0.79, and they were highly correlated (Figure S1). Positive
correlation was found between WTA and the drivers of pecuniary cost (Figure S1). Assum-
ing a perfect linear relationship between the WTA and the pecuniary cost, we performed
a linear regression between WTA and each driver. We selected the model with the higher
adjusted R-squared (see Table S4). We found that an increase of one unit in the Likert scale
on extra fuel costs increased the WTA − and thus the pecuniary cost − by 40.28e.ha−1.yr−1

on average. The intercept in the estimated model is the WTA in 0, not the pecuniary cost.
To estimate the intercept we took the lower pecuniary cost observed in literature for French
farmers (i.e. 350e.ha−1.yr−1 ; Cordeau et al. , 2011). For each farmer i we estimated the
pecuniary cost, which was on average 536e.ha−1.yr−1 (± 95e.ha−1.yr−1).

Behavioral wedge Some studies have suggested that farmers may overestimate the
costs of ecological intensification such as planting flower strips (Kleijn et al. , 2019). The
cost overestimation of agri-environmental schemes is an observation which some attribute
to loss aversion: farmers attach more importance to the production loss involved by the
adoption than to overall economic impact (e.g. by taking into account cost savings of us-
ing less pesticides; Boussemart et al. , 2011). Behavioral economics theory states that the
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difference between the real cost and the perceived cost is the behavioral wedge (Madrian,
2014; Allcott & Sunstein, 2015; Farhi & Gabaix, 2020). In the following we aimed at
estimating this behavioral wedge. It can be done using previous estimations of benefits
and pecuniary cost as well as willingness to accept responses. As stated above, a farmer
i is willing to accept exactly WTAie.ha−1.yr−1 to adopt ēi hectares of flower strips if
EU0

i (0, 0; 0) = 0 = EU1
i (ēi, 0;WTAi). Hence, an estimator of the behavioral wedge of farmer

i is given by δ̂i = fi(ēi, 0)/ēi − ĉpi +WTAi , where ēi is the flower strip area proposed in the
randomized contract. The behavioral wedges were normally distributed (Fig.V.5), with an
average of 745e.ha−1.yr−1 and a high variability (± 465e.ha−1.yr−1). The behavioral wedge
is thus of higher order of magnitude than the pecuniary cost.

Figure V.5: Distribution of behavioral wedges

6.6 Behaviorally informed policy

We used the original data set to identify and model the behaviorally-informed policy. We
questioned farmers’ preferences for contractual attributes, and we found that the highest
demand was for anticipated payments. Two types of anticipated payments were proposed:
first, a larger subsidy the first year; second, a payment made before sowing. The former
involves economic rationality, since the annually pecuniary cost of flower strips is higher the
first year, and such a policy demand would simply follow the cost structure (Leveau et al. ,
2021)7. The second one involves time preferences (Wilkinson & Klaes, 2017): meaning that
farmers prefer concentrate payments earlier, with no pecuniary justification, and are thus

7Besides, we found positive and significant correlations between additional costs and demand for a higher
first year payment (Spearman test, ρ = 0.35, p < .001).
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"impatient" (Bougherara et al. , 2021). This has already been shown by studies such as in
Tanaka et al. (2010); Duflo et al. (2011); Duquette et al. (2012).

We found that the higher the demand for payments made before sowing, the higher the
WTA. This means that refining timing of payments could significantly increase the flower
strip adoption. This refining can be considered as a behaviorally-informed policy, since it
consists to shift payments to be consistent with farmers’ preferences, without changing the
whole amount (Grolleau et al. , 2015). We assume a positive concave function between policy
effort and perceived cost. The response in cost reduction per additional unit of effort is large
when starting at low levels and decreases for higher levels. Once again, we use a power
function to model it, and we estimated it (see Supplementary Material S5). We assume a
homogeneity among farmers concerning the sensitivity to the policy. We obtain the following
function (Figure V.6). The classic subsidy policy follows the ’one for one’ principle, in the
sense that farmers’ cost perception change is exactly of the amount that is spent by the policy
maker. As depicted by Figure V.6 and thanks to Proposition 3, we confirm that it is optimal
to use the behavioral policy until 750e.ha−1.yr−1, since its effectiveness is above the subsidy
effectiveness before that threshold.

Figure V.6: Behaviorally-informed policy effectiveness (in dark red), compared to classic
subsidy effectiveness (based on ’one for one’ principle; in dashed red).

6.7 Network simulation

In the following, we look for simulating an agricultural landscape. To do so, we use the graph
theory, a field of mathematics and computer science. Graphs are structures used to model
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pairwise relations (named ’edges’) between elements, here economic agents (named ’nodes’).
Graph theory is promising, because it allows to model geography and social links, which shape
economic interactions (Bramoullé et al. , 2014). However, it is currently underexploited in
economics (Michael & Battiston, 2009). Graphs can be thought as geographic structures,
in which social networks are established. That is where individuals have social interactions
and take decisions according to the relations they have with each other. Using this approach
to model game theoretical interactions vis-a-vis a public good problem has been popularized
by Bramoullé & Kranton (2007), and is growing in popularity (see for example Jackson &
Zenou, 2015, for a review). Spatial network modeling has been used in many domains, but
poorly in agricultural economics (but see e.g. Kaufmann et al. , 2009; Manson et al. , 2016).
Yet, agricultural landscapes can be thought as networks of stakeholders, as mentioned by
Bretagnolle et al. (2018). In particular, spatial networks are suited to model them because
biological interactions are often localized, such as with flower strips (Albrecht et al. , 2020).

Here, we simulate the landscape as a random geometric graph (RGG), which is the math-
ematically simplest spatial network, and non-directed. Despite its simplicity, it is one of the
closest graphs to many real-world networks (Penrose, 2003). Concretely, the RGG G(N, r)
is generated placing N points uniformly at random in [0, 1]2, and connecting any two points
distance at most r apart. G is determined solely with these two characteristics. In our
model, N corresponds to the number of farmers and r − which can be named the neigh-
borhood radius − is a parameter related to external benefits of flower strips. More exactly,
for a given farmer i, we defined r as the exact distance where the benefits from ei becomes
zero for neighborhood. In addition, we assumed that benefits within the radius r decrease
exponentially with distance from agent i (Albrecht et al. , 2020).

RGG properties, can be described with several indicators, only dependent from N and r,
which can be interpreted in terms of agricultural landscape characteristics. Here, we are in-
terested in network connectivity, related to neighbor number and proximity (Penrose, 2003).
Intuitively, the higher the connectivity, the higher the flower strip side benefits, and we have
shown that landscape intensity decreases with geographical connectivity. The first connec-
tivity indicator that we use is the average degree8, which gives information about the number
of neighbors benefiting from flower strip implementation, per farm, in the landscape. The
second indicator of connectivity is the probability of isolated farmer. More precisely, the term
Ne−πr

2N provides information about the connectivity, because when this quantity approaches
zero, the RGG is asymptotically almost surely connected (Penrose, 2003). In other terms,
each farmer have − at least − one external beneficiary from flower strip implementation.

We simulate a typical West European agricultural landscape, where the number of farmers
is fixed to N = 50. We simulate a heterogeneity among profiles, based on the statistics of
our survey. We randomly assign to each farmer a parameter of (i) pecuniary cost cpi , (ii)
behavioral wedge δi, and (iii) farm area Ai. The assignment of parameters (i) and (ii) is
done using the estimated distribution on our dataset. If the behavioral wedge is negative,
we set it to zero. The assignment of the farm area is done on a uniform distribution between
three areas, corresponding to the average farm size ±20%. This avoids aberrant values
such as too low or even negative areas that could be found with a symmetrical continuous

8The degree is the number of edges that are incident to a node.
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distribution. We calibrate r using the connectivity indicator Ne−πr2N , and we choose r such
as the network is asymptotically almost surely connected (i.e. the quantity approaches zero).
However, we make a sensitivity analysis on r parameter, in order to study the impact of
landscape characteristics on our results. Finally, we calibrated the distance effect on side
benefits, using Albrecht et al. (2020) meta-analysis (see Supplementary Material S6).

6.8 Nash equilibrium and Pareto efficient effort profiles

In the following we aim at illustrating our theoretical model. To do so, we formalize and
compute both the Nash and Pareto equilibria. For each, we study the drivers of the hetero-
geneity in private provision of flower strips, and their interactions. We also study how the
drivers can be modified by the landscape intensity (related to r).

6.8.1 Nash equilibrium

Formally, the i-th farmer controls the flower strip provision ei, and her/his problem is:

max
ei

U s
i (13)

s.t. 0 ≤ ei ≤ Ai

ei ∈ Ei(e−i)

where Ei(e−i) is a set that depends on others’ strategy, called feasible set (Facchinei &
Kanzow, 2010). The solution set of problem in Eq.13 is denoted by Si(e−i). The Nash
equilibrium is the problem of finding e∗i ∈ Si(e−i) for all i = 1, ..., N . Our model falls into
the category of public good provision games which have been widely documented (Bramoullé
& Kranton, 2007). First, some studies have shown that such games have always, at least, one
Nash equilibrium (existence; Naghizadeh & Liu, 2018). Second, if the lowest eigenvalue of
the side benefit matrix (denoted κ in our model) is inferior to 1, then the Nash equilibrium
is unique (uniqueness; Bramoullé et al. , 2014). Computation of Nash equilibrium implies a
reformulation of the problem (Facchinei & Kanzow, 2010). We use an algorithm based on
the Nikaido-Isoda-function to compute the Nash equilbrium (see Contreras et al. , 2004, for
further details on computation).

After computation, we find that Nash provision is 1.49ha in the landscape, and 0.03ha
of flower strips on average, equivalent to 300m2 per farm. It goes from 0 to 2200m2 We plot
the spatial network using the igraph and ggraph packages in R v4.0.3 (R Core Team, 2018)
in Figure V.7. We observe that behavioral cost impacts negatively flower strip contribution,
illustrating Proposition 1.
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Figure V.7: Spatial network of the agricultural landscape. Nash contributions (circle size),
behavioral wedges (circle color; inside), and farm areas (circle color; border) have been rep-
resented. Side benefits due to geographic proximity have been represented by black lines,
their width represent the proximity.

No other clear impact can be taken out from the plot, but we propose a further analysis
of the factors influencing decision with a multiple linear regression model. The vector of
independent variables includes the behavioral wedge, the pecuniary cost, the farm size and
the proximity9, which is the sum of the side benefit parameters for a given farmer. We also
include all interaction effects in the initial model. We consider all sub-models of this complete
model, and select the model with the highest explanatory power, using a stepwise algorithm
to select the lowest Akaike Information Criterion (AIC).

We obtain the results in Table 1. Selected variables and interactions explain more than
78% of variance. As shown in Figure V.7, behavioral wedge plays negatively on flower strip
adoption. In addition, the farm size plays positively, which is intuitive since the higher

9Proximity for the i-th farmer is given by
∑
j κij
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the farm size, the higher the benefits from flower strip implementation what leads farmers’
adoption. Those two individual effects interact each other, since the negative effect of the
behavioral wedge on adoption is significantly reduced by a larger farm (Table 1). Further-
more, as expected, pecuniary cost plays on the two aforementioned individual effects. More
exactly, it deepens the negative impact of the behavioral wedge, and it reduces the positive
effect of the farm size. Proximity (farmers’ connectivity) deepens the latter effect (Table 1),
showing a free rider issue. Indeed, the more the neighborhood benefits, the lower the effort:
flower strips are thus strategic substitutes10. Finally, proximity deepens the negative effect
of behavioral cost (Table 1).

10Strategic substitutes are defined by the property that an increase of effort by an agent decreases her/his
neighbors’ marginal utilities, leading them to decrease their effort levels in response
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Tableau 1: Regresssion results

Dependent variable:

Nash provision

Pecuniary cost 6.551e-04

(0.001)

Behavioral wedge −4.611e-06∗∗

(0.0002)

Farm size 6.221e-03∗∗

(0.003)

Proximity 2.103e-01

(0.574)

Pecuniary cost × Behavioral wedge 8.552e-07∗∗

(0.00000)

Pecuniary cost × Farm size −9.733e-06∗∗

(0.00000)

Behavioral wedge × Farm size −5.326e-07∗∗

(0.00000)

Pecuniary cost × Proximity −4.501e-04

(0.001)

Behavioral wedge × Proximity 4.337e-04∗

(0.0002)

Farm size × Proximity −3.760e-03

(0.003)

Pecuniary cost × Behavioral wedge × Proximity −7.173e-07∗

(0.00000)

Pecuniary cost × Farm size × Proximity 6.818e-06

(0.00001)

Constant −0.406

(0.456)

Observations 50

R2 0.838

Adjusted R2 0.785

Residual Std. Error 0.019 (df = 37)

F Statistic 15.942∗∗∗ (df = 12; 37)

Note: ∗p<0.1; ∗∗p<0.05; ∗∗∗p<0.01
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These results illustrate our theoretical findings with a concrete example. However, we
have little information about the relative importance of factors to explain flower trip related
choices. We make a variance partitioning of the model (Figure V.8). We indicate the per-
centage of explained variation for each selected variable, removing those with lower than
1%. The first factor explaining variance is the behavioral wedge with more 43%. That is
almost three times the variation explained by the pecuniary cost. This result is crucial since
it shows the importance of psychological factors in farmers’ decisions, as reported by Dessart
et al. (2019). Our sensitivity analysis on r parameter shows that variation explained by the
behavioral wedge decreases with the network connectivity (Supplementary Material S7). In
other words, the more intensive the landscape, the higher the importance of behavioral bias
to explain flower strips choices. Simultaneously, proximity-related variables seem to be more
important with the increase of r.

Figure V.8: Variance partitioning for the selected model.
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6.8.2 Pareto optimum

Formally, the Pareto-efficient allocation is the solution to the following problem:

max
e1,...,eN

N∑
i=1

Ui(ei, e−i) (14)

The Pareto-efficient allocation is the vector of flower strip provision which maximizes
the Bentham criterion with experienced utilities. After computation, the optimal flower strip
provision in the simulated landscape is 12.14ha, with 0.24ha sowing area per farm on average.
It means that the underprovision is on average 0.21ha per farm. The provision in the social
optimum is therefore 8 times higher than that given by the private optimum. The difference
between Nash and Pareto contributions varies a lot among farmers (Figure V.9). Around
a third provided the Pareto contribution or more in the private optimum, while the others
should increase their contribution.

To go further, we make a linear regression of the gap between Pareto and Nash contribu-
tions, in order to identify its most important drivers. In the same way as before, we choose
the model with the lowest AIC. A variance partitioning of the model shows that all single
variables − and some interactions − each explain a small percentage of the variation (Figure
S4). Therefore, the difference between Nash and Pareto provisions can be explained by all
factors at play and their interactions. However, the behavioral wedge and the pecuniary cost
still stand as main explaining factors.

Figure V.9: Difference in flower strip provision between Pareto and Nash equilibrium for
farmers (distributed along the x-axis).
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6.9 Optimal mixed policies: perspectives

As we have shown above, ecosystem services related to flower strip implementation are widely
underprovided (8 times) and justifying a public intervention to restore the optimum. The
provision of flower strips at the social optimum on the simulated territory was 12.14ha and
the provision without intervention was only 1.49ha. However, after computation, we show
that the provision would be three times higher ('4.5ha) without behavioral bias. Translated
into budgetary terms, this means that the additional public cost imposed by the behavioral
bias averages 1700eper farm.

Thanks to our simulations of the Nash and Pareto equilibria, we have illustrate some of
our theoretical findings. One of the perspectives of our paper is to simulate the policy maker
in order to illustrate our other findings. This is a challenge in the sense that the currently
used algorithm for computing the Nash equilibrium is highly time-consuming. Determining
the equilibrium with the presence of public policies requires computing a multitude of Nash
equilibria in order to approach the optimum. Two options are available to us. The first is
to determine the gradient of the farmers’ decision function, which seems infeasible given the
complexity of the network. The second is to look at super-efficient algorithms such as Lemke
Howson’s (Daskalakis et al. , 2008).

Appendices

A10 Proofs

A10.1 Proof of proposition 1

Proof FOC in a competitive equilibrium gives f ′i = csi . In case of perfect rationality (no
behavioral factors), csi = cpi . The presence of behavioral factors for farmer i implies csi > cpi .
Using FOC we have f ′i(ei) > f ′i(e

p
i ) where epi is the provision level in case of rationality,

in which only pecuniary costs account for. Since f is concave we obtain ei < epi and the
Proposition 1.

A10.2 Proof of proposition 2

Proof The social optimum is defined as the contribution vector which maximizes the wel-
farian function defined as the sum of experienced utilities.

max
e
W =

∑
i

Ui(ei, e−i) =
∑
i

fi(ei, e−i)− cpi (A1)

with e the vector of contributions to ES. Considering fi properties, the FOC for farmer

i are f ′i +
∑

j∈Ni
∂fj
∂ei

= cpi in case of social optimum. The FOC in private case with cost

280



Chapitre V 6. EMPIRICAL APPLICATION

misperception is given by f ′i = csi . We define the optimal correction such as f ′i + εsi
∗ = csi

respects the FOC in social optimum (see e.g. Carlsson et al. (2019) for behaviorally informed

policy model theory). Hence, εsi
∗ = csi − cpi +

∑
j∈ni

∂fj
∂ei

. In defining εi
∗ as the optimal

correction with no misperception (csi = cpi ),we have δi = εsi
∗ − εi∗ = csi − c

p
i

A10.3 Proof of proposition 3

Proof Using mixed toolbox is more efficient than using solely the financial incentive if the
budget of the former B1 is lower than the latter one B2, for the same distortion objective.
Formally, B1 < B2.

The objective is the same in the two situations, and is thus given by εs = z1 + g(χ) for
the budget B1 and εs = z2 for the budget B2 (with z2 being the financial incentive level in
case of use of financial incentive only). The condition is

B2 > B1 ⇐⇒ αzz2 > αzz1 + αmχ

⇐⇒ χ <
αz

αm
g(χ) (A2)

A10.4 Proof of proposition 4

Proof We look for the minimalist condition of existence of χ̄. Since the effectiveness func-

tion η2 =
αz

αm
g is increasing concave, the existence of χ̄ is insured if it exists at least one χ

for which η2 > η1.

Since η2(0) = η1(0), and due to the increasing concave form of η2, a comparison of the
tangency slopes in 0 of η2 and η1 is necessary and sufficient to prove the existence of one χ
for which η2 > η1.

The tangency slope of η1(0) is 1, and of η2(0) is
αz

αm
∂g

∂χ
. If the latter is greater and the

former, we have the Proposition 4.

A10.5 Proof of proposition 5

Proof After the correction by the policy maker, perceived utility by the farmer i becomes
U s
i = fi(ei + e−i)− csiei + (z +

∑
m g(χmi ))ei. The individual FOC are ∂U s

i /∂ei = 0. It gives
∂fi/∂ei = csi − z −

∑
m g(χmi ). Replacing csi by c

p
i + δi we obtain

cpi =
∂fi
∂ei

+ z +
∑
m

g(χmi )− δi (A3)

The policy maker looks for maximizing the welfare function: W =
∑

i Ui =
∑

i[fi(ei +
e−i)− eicpi ]. The derivative of Wwith respect to z is
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W ′(z) =
∑
i

dfi
dz
−
∑
i

cpi e
′
i (A4)

Differentiating fi, we obtain

dfi =
∂fi
∂ei

dei +
∑
j∈ni

∂fi
∂ej

dej (A5)

thus

dfi
dz

=
∂fi
∂ei

e′i +
∑
j∈ni

∂fi
∂ej

e′j (A6)

and Eq.A4 becomes

W ′(z) =
∑
i

∂fi
∂ei

e′i +
∑
i

∑
j∈ni

∂fi
∂ej

e′j −
∑
i

cpi e
′
i (A7)

Using Eq.A3, we can write

W ′(z) =
∑
i

[
−ze′i −

(∑
m

gmi (χmi )− δi

)
e′i

]
+
∑
i

∑
j∈ni

∂fi
∂ej

e′j (A8)

The social planner chooses z in order to maximize the welfare function, under budgetary
constraint (Eq.??). The first order conditions are W ′ − λ

∑
i α

z = 0, λ being the Lagrange
multiplier. Solving for z gives Proposition 5.

A10.6 Proof of proposition 6

Proof After the correction by the policy maker, perceived utility by the farmer i becomes
U s
i = fi(ei, e−i)− csiei+(z+

∑
m 6=b g

m
i (χmi )+gbi (χ

b
i))ei. The individual FOC are ∂U s

i /∂ei = 0.
It gives ∂fi/∂ei = csi − z −

∑
m6=b g

m
i (χmi )− gbi (χbi). Replacing csi by c

p
i + δi we obtain

cpi =
∂fi
∂ei

+ z +
∑
m 6=b

gmi (χmi ) + gbi (χ
b
i)− δi (A9)

The policy maker looks for maximizing the welfare function, under budgetary constraint.
The Lagrangian of the problem is :

max
z,χ
L =

∑
i

[Ui = fi − eicpi ]− λ(B̄ −
∑
i

[
αzz +

∑
m

αmχmi

]
) (A10)
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The derivative of Wwith respect to χbk is

W ′(χbk) =
∑
i

dfi
dχbk
−
∑
i

cpi e
′
i (A11)

Differentiating fi, we obtain

dfi =
∂fi
∂ei

dei +
∑
j∈Ni

∂fi
∂ej

dej (A12)

thus

dfi
dχbk

=
∂fi
∂ei

e′i +
∑
j∈Ni

∂fi
∂ej

e′j (A13)

and Eq.A11 becomes

W ′(χbk) =
∑
i

∂fi
∂ei

e′i +
∑
i

∑
j∈Ni

∂fi
∂ej

e′j −
∑
i

cpi e
′
i (A14)

Using Eq.A9, we can write

W ′(χbk) =
∑
i

[
−gbi (χbi)e′i − ze′i −

(∑
m6=b

gmi (χmi )− δi

)
e′i

]
+
∑
i

∑
j∈Ni

∂fi
∂ej

e′j (A15)

The social planner chooses χbk in order to maximize the Lagrangian (Eq.A10). The first
order conditions are W ′ − λαb = 0, λ being the Lagrange multiplier. Solving for g(χbk) gives
Proposition 6.

A10.7 Proof of proposition 7

Proof Using Eq.8 :

gi1 − gi2 =
∑
i

∑
j∈Ni

∂fi
∂ej

(
dej
dei1
− dej
dei2

)
+
∑
i

δi

(
dei
dei1
− dei
dei2

)
−z
∑
i

(
dei
dei1
− dei
dei2

)
− gi2

dei2
dei1

+ gi1
dei1
dei2
−

∑
i 6={i1,i2}

gi

(
dei
dei1
− dei
dei2

)

−λα
(

1

dei1/dχi1
− 1

dei2/dχi2

)
(A16)
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If we denote ∆gi1i2 = gi1 −
(

1− dei2/dei1
1− dei1/dei2

)
gi2 we obtain the Proposition. The quantity

1− dei2/dei1
1− dei1/dei2

is related to the symmetry in strategic substitutability between farmers i1 and

i2. For example, if they have similar influence on each other (dei2/dei1 ' dei1/dei2), thus
this quantity is equal to 1. If farmer i1 has a great influence on i2 and that this influence
is asymmetric (dei2/dei1 << dei1/dei2), thus the quantity will be lower than 1. This has no
impact on the interpretation of the Proposition.

A11 Contingent valuation design

Contingent valuation − a type of stated preference valuation − is based on hypothetical
choices that respondents make in surveys. It is conventionally used to estimate the value
of goods and services for which no market price exists (Hanley & Czajkowski, 2019). In
the utility-based framework, it can also be used to evaluate farmers’ preferences and to es-
timate unobservable economic variables such as underlying costs and benefits of a practice
(Vanslembrouck et al. , 2002; Ducos et al. , 2009). The key criticism of stated preference
methods remain the issue a hypothetical market. However, with a careful design (e.g. fol-
lowing Johnston et al. (2017)’s reference guide), biases can be avoided and these methods
are the best-suited to evaluate farmers’ willingness to accept (WTA). The latter concept is
widely used: it is the minimum compensation required in return for compliance with the
requirements of a contract (Hanemann, 1991; Just et al. , 2005). Theory states that the min-
imum compensation contains opportunity costs and implementation costs as well as potential
benefits (Vanslembrouck et al. , 2002). In a behavioral perspective, psychological factors can
be added through a behavioral wedge (Hanley & Czajkowski, 2019; Dessart et al. , 2019).

There is a wide range of methods to conduct a contingent valuation: including yes/no
questions and open-ended questions. The former are generally preferred for public goods
because they avoid to violate incentive compatibility (Johnston et al. , 2017). In other
terms, they minimize strategic bias from farmers who can be convinced that the amount will
be used to determine the future subsidy, and thus overestimate it. However, recent literature
showed that other formats are also robust such as Vossler & Holladay (2018) who showed
conditions under which open-ended questions are incentive-compatible. Here, we have chosen
an open-ended valuation mainly because we were looking for a very precise measure of the
threshold above which the contract was accepted. To do so, we ensured that the assumptions
set by Vossler & Holladay (2018) were respected.

Supplementary Material
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S2 Calibration of the benefit function

Theory

We follow a classic positive concave function (Paul et al. , 2020) between pro-ecological
practices and economic values. This means that economic value increases with additional
environmental elements in the ecosystem at a diminishing rate. The response in economic
value per additional unit of effort is large when starting at low levels and decreases for higher
levels. The power function is widely used :

fi(X) = αEβ
i (S1)

where Ei is the level of ecosystem service benefited by farmer i.

Data

We combined two studies which showed that flower strips increase the yield or/and pollination
level at the field-scale. First, we used the study of Pywell et al. (2015) who showed yield
benefits thanks to flower strips, with a marginally decreasing effect, in accordance with our
theoretical function specification (Eq.S1)11. Second, we used the study of Sutter et al. (2018)
(see Tschumi et al. 2016 for experimental design) who showed increases in pollination levels
due to flower strips implementation. We considered a farmland area of 180ha, corresponding
to the averaged farm area in our data set. The study of Pywell et al. sampled 66 fields
(45 wheat, 21 OSR), while the study of Sutter sampled 12 OSR fields. Sutter et al. ’s study
showed pollination level increases from 7% at low (6%) to 18% at high (26%) proportions of
flower strips. We assumed that an increase of 1% of pollination level increased yield of 0.1%
(Perrot et al. , 2018).

The corresponding data set is:

11We took only data from wheat and oilseed rape (OSR) in this study − i.e. leaving out field beans. The
yield increase with respect to flower strips was not significant, but was positive on average. We took the
mean increase in % and divided it by 2 to avoid overestimation and to account for uncertainty.
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Tableau S1: Data set for calibration of the benefit function (from Pywell et al. 2015 and
Sutter et al. 2018). Data were recorded for a total of 45 wheat fields and 33 OSR fields.

Flower strips (in
% of total area)

Average ad-
ditional yield
(+%)

Reference

0 0

3 1 Pywell et al. (2015) -
OSR

3 0.85 Pywell et al. (2015) -
wheat

6 0.7 Sutter et al. (2018) -
OSR

8 1.5 Pywell et al. (2015) -
OSR

8 1.65 Pywell et al. (2015) -
wheat

26 1.8 Sutter et al. (2018) -
OSR

Statistical analysis

We looked for estimating α and β in Eq.S1. Using R v4.0.3 and nls() function, we estimated
the coefficients (see Table S2) :

α = 0.66 β = 0.32

These coefficients were estimated in Y for a percentage of additional yield due to a flower
strip percentage, so we must transform the function to fit our model. According to our
data, the flower strip percentage can be expressed with the flower strip area ei and the
total farm area Si of farmer i (i.e. given by: 100 ∗ ei

Si
). Furthermore, we transformed yield

additional percentage into a monetary value. More concretely, we assumed 33.8% of wheat
(pest control benefits), 10.4% of sunflower (pollination benefits) and 8.3% of oilseed rape
(pollination benefits) on each hectare. The averaged proportions of each crop are those in
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Tableau S2: Regression result

Dependent variable:

Average additional yield (+%)

α 0.6587**

(0.1836)

β 0.3225**

(0.1152)

Residual Std. Error 0.2895 (df = 5)

Note: ∗p<0.1; ∗∗p<0.05; ∗∗∗p<0.01

intensive agricultural landscapes of crops benefiting from flower strips (Gaba & Bretagnolle,
2021). We obtain:

Tableau S3: Data set for calibration of the benefit function (from Pywell et al. 2015 and
Sutter et al. 2018). Data were recorded for a total of 45 wheat fields and 33 OSR fields.

Crop Average
yield
(t.ha−1)*

Price
(e.t−1)*

Value of
1% in-
crease
in yield
(e.ha−1)

Area
basis
(ha)

Total value
(e.%−1)

Wheat 6.84 157 10.7 (S)*0.338
(S)*0.338*10.7

Sunflower2.14 303 6.5 (S)*0.104
(S)*0.104*6.5

Oilseed
rape

2.92 325 9.5 (S)*0.083
(S)*0.083*9.5

*The prices and yields are the averaged ones in France 2015-2020 (Source: Agreste 2021)

Hence, the benefit of one additional percent of yield Vi, at the farm scale, is expressed as:

Vi(Si) = Si ∗ (0.338 ∗ 10.7 + 0.104 ∗ 6.5 + 0.083 ∗ 9.5) (S2)
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The benefit function is thus given by:

fi(ei; e−i) = f(ei; e−i, Si) = 0.66 ∗ Vi(Si) ∗
[
100 ∗ ei

Si

]0.32

(S3)

S3 Pecuniary cost estimation

Since pecuniary cost (i.e. implementation and opportunity costs) was not an observable
variable in our survey, but latent, we estimated it. Studies have shown a wide heterogeneity
in pecuniary cost of flower strip implementation (e.g. Cordeau et al. 2011). In the following,
we aim at measuring and simulating heterogeneity from data set. Three possible causes have
been evaluated on a 1-10 scale by farmers, being (i) extra costs of farm equipment, (ii) extra
costs of fuel and (iii) extra costs of labor. Cronbach’s coefficient was used to evaluate the
consistency among the 3 causes to measure pecuniary cost. We found that the three causes
measured the same concept, namely pecuniary cost, since the Cronbach coefficient was 0.79.
As shown in Figure below, we observed a high correlation between the 3 causes of pecuniary
cost heterogeneity.
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Figure S1: Correlation matrix of pecuniary cost factors

Assuming a perfect linear relationship between the WTA and the pecuniary cost, we
looked for a linear relationship between WTA and one of the causes of heterogeneity. We
selected the model with the higher adjusted R-squared, that is the one with extra costs in
fuel:
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Tableau S4: Pecuniary cost regression

Dependent variable:

Willingness to accept

β 40.282∗∗∗

(13.212)

α 547.681∗∗∗

(68.574)

Observations 152

R2 0.058

Adjusted R2 0.052

Residual Std. Error 383.732 (df = 150)

F Statistic 9.297∗∗∗ (df = 1; 150)

Note: ∗p<0.1; ∗∗p<0.05; ∗∗∗p<0.01

It means that an increase of one unit in the scale increased the WTA − and thus the
pecuniary cost − by 40.28e.ha−1.yr−1 on average. The intercept in the estimated model is
the WTA in 0, not the pecuniary cost. To estimate the intercept we took the lower pecuniary
cost observed in literature for French farmers (i.e. 350e.ha−1.yr−1 ; Cordeau et al. 2011).
For each farmer i, the estimated pecuniary cost was given by

ĉpi = 350 + 40.3Xi (S4)

Where Xi is the farmer i’s score to the extra fuel costs question.

S4 Behavioral wedge estimation

Again, behavioral wedge is unobservable and is a latent variable. We have to estimate it.
The farmer’s decision process is modeled using the random expected utility model approach.
From the utility theoretic standpoint, a farmer i is willing to accept exactly Aie.ha−1.yr−1

to adopt ēi hectares of flower strips, if the farmer’s expected utility with the new practice
equals to the one at the initial state (assumed equals to 0 because no flower strips): that is if
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EU0
i (0, csi ) = 0 = EU1

i (ēi, c
s
i −Ai). Where csi and csi −Ai are the perceived costs respectively

before and after contract implementation.

We assumed that the difference between the expected and the actual utilities was that
farmers did not take into account neighborhood’s benefits (presence of flower strips in neigh-
borhood has no significant impact ; Welch test, t = 1.3, p = 0.19). We specified expected
utility as

EUi = fi(ei)− eicpi − eiδi + eiAi (S5)

Hence, an estimator of the behavioral cost of farmer i is given by δ̂i = fi(ēi)
ēi
− ĉpi + Ai,

where ēi is the flower strip area proposed in the randomized contract.
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S5 Calibration of policy sensitivity function

Theory

We follow a positive concave function between effort in policy and perceived cost. The
response in cost reduction per additional unit of effort is large when starting at low levels
and decreases for higher levels. The power function is widely used :

g(χ) = αχβ (S6)

With χi being the behaviorally-informed intervention level.

Data

We used the original data set from our study for calibration. Particularly, we were interested
in the following question: "Would you be more likely to adopt flower strips if the contract
stipulated payment before sowing?", because it was associated with time preference (Wilkin-
son & Klaes, 2017). We found that the policy demand was correlated with Willingness to
Accept (Spearman tests: ρ = 0.25, p < .001). This has already been shown by studies such
as in Duflo et al. (2011), Duquette et al. (2012) or Bocquého et al. (2013). An associated
behaviorally-informed policy is to refine timing of payments to be consistent with farmers’
preferences. In our survey, we evaluated this policy demand on a 1−10 Likert scale.

Statistical analysis

First, we transformed the Likert scale into public effort units. The latter in such a policy
can be seen as the amount made ahead of schedule. We assumed that the maximal demand
− i.e. 10 on the scale − was the situation where the whole distortion demand over two
years (i.e. the willingness to accept level) was paid before sowing. Thus, the highest demand
corresponded to be paid early the maximal subsidy (1500e.ha−1.yr−1).

We looked for estimating α and β in Eq.S6. Using R v4.0.3 we estimated the coefficients
of the following equation log(1 + WTA) = log(α) + β log(X) where WTA was the minimal
subsidy level corresponding to total cost reduction demand and X was the policy effort. We
found (Table S5)
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Tableau S5: Behaviorally-informed policy effectiveness

Dependent variable:

Willingness to accept

β 0.3370∗∗∗

(0.1094)

α exp(4.1220)∗∗∗

(0.7336)

Observations 152

R2 0.05947

Adjusted R2 0.0532

Residual Std. Error 0.86 (df = 150)

F Statistic 9.484∗∗∗ (df = 1; 150)

Note: ∗p<0.1; ∗∗p<0.05; ∗∗∗p<0.01

The resulting function is plotted in Figure S2. The classic subsidy policy follows the ’one
for one’ principle, in the sense that farmers’ cost perception change is exactly of the amount
that is spent by the policy maker.
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Figure S2: Behaviorally-informed policy effectiveness (in dark red), compared to classic
subsidy effectiveness (based on ’one for one’ principle; in dashed red).
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S6 Calibration of distance effect on side benefits

To include a distance effect, we assumed that side benefits declined exponentially with dis-
tance, as showed by Albrecht et al. (2020). The corresponding parameter is named κij in our
model. This is the coefficient representing the size of the effect on i of the farmer j action.
It can be seen in different ways. Firstly, ecologically speaking, this is the complementary of
the loss, in percentage, of the effect of farmer’s j flower strips. Secondly, in the network and
public good theory, this is the substitutability level between contributions of farmers i and j
(Bramoullé & Kranton, 2007). This coefficient is assumed be zero when the distance between
i and j (dij) is r, and be 1 when the distance is zero (that is when we focus on one farmer
only). The coefficient is calibrated with the Albrecht et al. (2020) meta-analysis.

κij = max

(
0,−0.03 log

(
1

r
dij

)
1

0.2

)
(S7)

with −0.03, the coefficient from Albrecht et al. (2020)’s study, 1
r
allows κij = 0 when

dij = r, and 1
0.2

allows κij ∼ 1 when dij < 0.01
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S7 Sensitivity analysis on r parameter

Figure S3: Sensitivity analysis on r parameter concerning explained variation by variables
in best models.

The sensitivity analysis shows that variation explained by the behavioral wedge decreases
with the network connectivity, i.e. with landscape extensiveness. Simultaneously, proximity-
related variables seem gain in importance with the increase of r.
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S8 Variance partitioning of the Pareto-Nash difference

Figure S4: Variance partitioning of the Pareto-Nash difference model variables.
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Annexe I

Positionnement épistémologique

Bien qu’énoncer clairement les racines méthodologiques et philosophiques de son travail en
économie n’est pas monnaie courante, il m’a paru important d’en dire un mot dans ma thèse.
C’est un sujet qui me tient particulièrement à cœur, et je suis convaincu qu’une réflexion et
une prise de recul sur ce point ne peut qu’améliorer la qualité du travail scientifique. De plus,
la science économique a un rapport particulier avec l’éthique et la morale, car elle a une "fi-
nalité" normative et qu’elle comprend plusieurs courants de pensée (Samuelson & Nordhaus,
2009). Le positionnement épistémologique peut se faire de deux façons. Premièrement, il
peut être descriptif avec un énoncé ex ante des écoles de pensée qui guident la réflexion et
dans lesquelles le travail s’inscrit. Deuxièmement, il peut venir rétrospectivement de notre
travail et notamment de la littérature qu’on utilise: on "hérite" ainsi ex post du position-
nement épistémologique de celle-ci. Ici, j’ai choisi de décrire le cadre dans lequel mon travail
se situe, en amont de la réponse à ma problématique. La discussion sera volontairement
réduite, car elle dépasse les ambitions de ce manuscrit.

D’abord, la problématisation de mon travail comporte à la fois une composante posi-
tive et normative. La première est davantage associée à l’objectif 1, puisque j’y propose
d’identifier les leviers bioéconomiques de manière purement descriptive et sans jugement de
valeur (Posner, 1979). Par contre, le travail sur l’évaluation des leviers (objectif 2) est de
facto normatif, puisqu’il a pour finalité de discriminer les leviers entre eux, par rapport à
certains critères choisis au préalable (e.g. efficacité économique, ou performance écologique).
Comme mentionné par Baumgärtner et al. (2008), les deux approches sont complémentaires
afin d’étudier des objets complexes tels que les agroécosystèmes.

Par ailleurs, mon travail s’inscrit dans la théorie utilitariste, comme la quasi-totalité des
écrits en économie (Said, 2011). Cette morale conséquentialiste (i.e. évaluant une action
uniquement sur ces conséquences), née à la fin du 17e siècle, indique que le caractère moral
d’une action dépend de l’équilibre entre le plaisir et la douleur qu’elle produit. Cet équilibre
est une mesure du bien-être des individus, également appelé "utilité". On cherche à la
maximiser avec les ressources disponibles, aussi bien au niveau de l’individu qu’au niveau
de la société (Just et al. , 2005). Ces deux niveaux peuvent être reliés par l’individualisme
méthodologique, qui est le paradigme selon lequel le bien-être de la société peut être décrit
à partir du bien-être de chaque individu qui la compose.

325



RÉFÉRENCES Faure J.

La maximisation de l’utilité en économie a un double rôle. Elle permet d’abord de mod-
éliser le comportement d’un agent économique individuel: chaque être humain chercherait à
être le plus heureux possible (Altman, 2015). Elle permet ensuite, au niveau agrégé, de fixer
un objectif pour le décideur public, à savoir que le bien-être global de la société soit le plus
élevé possible (Just et al. , 2005). Le principe de Pareto1 est le critère de décision publique le
plus connu et le plus utilisé actuellement en économie théorique (Just et al. , 2005). L’utilité
est un concept pragmatique (i.e. tourné vers l’action), dont la définition non-restrictive per-
met une grande flexibilité dans sa formalisation (Camerer, 1998): je le montrerai au cours
du manuscrit. Il est important de noter que l’utilitarisme, bien que dominant en économie et
plus généralement en sciences sociales, est critiqué par certains auteurs (par exemple Lordon
(2014)). L’une des critiques majeures est le manque de prise en compte de certains critères
éthiques, tels que la justice sociale (Rawls, 1971).

La philosophie utilitariste est compatible avec les méthodes quantitatives de recherche.
Ces dernières utilisent des outils d’analyse mathématiques et statistiques, en vue de décrire,
d’expliquer et prédire des phénomènes sous forme de variables mesurables (Bryman, 2016).
En effet, l’utilitarisme demande une quantification de l’utilité, menant à une conception
arithmétique du bien-être (Just et al. , 2005). C’est cette optique quantitative que j’adopte
tout au long de mes travaux de thèse, notamment par l’analyse statistique (chapitres II et
V) et la modélisation théorique (chapitres III, IV et V).
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Leviers bioéconomiques pour assurer la fourniture du service écosystémique de
pollinisation dans les territoires agricoles intensifs

Résumé : Alors que l’un des objectifs majeurs mis en avant par l’IPBES (2019) est celui de nourrir
la planète tout en améliorant la santé globale des écosystèmes, l’agriculture intensive reste l’une des
causes principales du déclin de la biodiversité, dont celui des pollinisateurs à l’échelle planétaire est
emblématique. Les cultures pollinisées représentent près de 80% des espèces cultivées en Europe et
jouent un rôle écologique et économique crucial dans les agroécosystèmes (Klein et al., 2007). Par
conséquent, le déclin des pollinisateurs questionne les pratiques agricoles actuelles. L’objectif de la
thèse est d’identifier et d’évaluer des solutions efficaces et durables pour assurer la fourniture du
service de pollinisation dans les agroécosystèmes intensifs. Jusqu’à présent, les recherches menées
pour enrayer le déclin des pollinisateurs se sont focalisées sur plusieurs réponses techniques, mais en
ignorant les préférences des agriculteurs ou des apiculteurs. Dans un premier temps, nous identifions
les leviers techniques les plus efficaces pour augmenter la magnitude du service de pollinisation, puis
nous analysons les préférences des agents à leur propos. Dans un deuxième temps, nous évaluons
certains leviers bioéconomiques (i.e. en combinant l’adoption d’une pratique avec une motivation
socio-économique) d’un point de vue économique mais aussi environnemental. Pour cela, nous mobil-
isons des concepts et théories de plusieurs champs disciplinaires, principalement de l’économie et de
la psychologie, ainsi que des approches de modélisation bioéconomique et d’économétrie. Nous nous
focalisons sur le cas d’étude de la Zone Atelier "Plaine & Val de Sèvre" (Deux-Sèvres, France), un
agroécosystème intensif Ouest-Européen typique, que nous utilisons pour la calibration des modèles.
Pour l’identification des préférences nous utilisons deux jeux de données issues d’enquêtes auprès
d’agriculteurs: un réalisé sur la Zone Atelier, et un réalisé en ligne à l’échelle de la France. Nos
résultats montrent que les leviers présentent une grande acceptabilité parmi les agriculteurs, mais
qu’ils sont peu adoptés. Les leviers les plus efficaces sont souvent les moins adoptés. Cette adoption
est influencée par les coûts, mais aussi par les préférences face au risque ou d’autres facteurs com-
portementaux. Nous simulons dans un premier temps, grâce à un modèle bioéconomique, un levier
prometteur: celui de stimuler la pollinisation domestique en incitant les agents par des systèmes de
taxes-subventions. Cependant, nous montrons que, bien que privilégier les abeilles domestiques et
l’apiculture soit économiquement performant, les performances environnementales sont faibles du fait
que ce système soit compatible avec l’agriculture intensive. Connaissant les préférences des agents,
nous simulons l’adoption de bandes fleuries (le levier agricole le plus efficace) qui permet à la fois
d’augmenter la pollinisation, mais aussi de stabiliser les rendements par le phénomène d’"assurance
naturelle". Cependant, nous montrons que leur adoption est chère par rapport au maintien de la
pollinisation par les abeilles domestiques, et à la contractualisation d’une assurance agricole. En-
fin, nous établissons une théorie des politiques optimales soutenant les services écosystémiques et
prenant en compte la dimension comportementale. Nous montrons que celles-ci pourraient aug-
menter l’adoption de pratiques et ainsi être plus efficientes que des politiques de soutien financier
"classiques". Cette thèse contribue, par une approche interdisciplinaire entre économie agricole,
comportementale et écologie, au débat actuel sur les moyens d’augmenter la pollinisation dans les
agroécosystèmes, et plus globalement sur la multifonctionnalité de l’agriculture.
Mots-clés : Abeille, Comportement, Agriculteur, Politique publique



Bioeconomic responses to provide pollination service in intensive agricultural
ecosystems

Abstract: While one of the major objectives put forward by the IPBES (2019) is to feed humanity
while improving the overall health of ecosystems, intensive agriculture remains one of the main
causes of biodiversity decline, of which the decline of pollinators on a global scale is emblematic.
Pollinated crops represent nearly 80% of the species grown in Europe and play a crucial ecological and
economic role in agro-ecosystems (Klein et al., 2007). Therefore, the decline of pollinators questions
current agricultural practices. The objective of this thesis is to identify and evaluate effective and
sustainable solutions to ensure the provision of the pollination service in intensive agroecosystems.
To date, research conducted to tackle pollinator decline has focused on several technical responses,
while ignoring the preferences of farmers or beekeepers. First, we identify the most effective technical
levers to increase the magnitude of the pollination service, and then analyze agents’ preferences about
them. In a second step, we evaluate some bioeconomic responses (i.e. combining the adoption of a
practice with a socio-economic motivation) from an economic but also an ecological point of view.
To do so, we use concepts and theories from several academic fields, mainly from economics and
psychology, as well as bioeconomic modeling and econometric approaches. We focus on the case
study of the "Plaine & Val de Sèvre" area (Deux-Sèvres, France), a typical West European intensive
agroecosystem, which we use for model calibration. For the identification of preferences, we use two
datasets from farmer surveys: one conducted in the Deux-Sèvres area, and one conducted online at
the national level. Our results show that the pro-pollinator practices have a high acceptability among
farmers, but that they are not widely adopted. The most effective levers are often the least adopted.
We show that adoption is influenced by costs, but also by risk preferences and other behavioral
factors. We first simulate, using a bioeconomic model, a promising lever: stimulating domestic
pollination by incentivizing agents through tax-subsidy systems. However, we show that, although
favoring honey bees and beekeeping is economically efficient, the environmental performance is low
because this system is compatible with intensive agriculture. Knowing the preferences of the agents,
we simulate the adoption of flower strips (the most efficient agricultural response identified) which
allows to increase pollination while stabilizing yields through the "natural insurance" phenomenon.
However, we show that their adoption is expensive compared to maintain pollination by honey
bees, and to contract an agricultural insurance. Finally, we establish a theory of optimal policies
supporting ecosystem services and taking into account the behavioral dimension. We show that
these policies could increase the adoption of practices and thus be more efficient than "classical"
financial support policies. This thesis contributes, through an interdisciplinary approach between
agricultural economics, behavioral economics and ecology, to the current debate on how to increase
pollination in agroecosystems, and more globally to the multifunctionality of agriculture..
Keywords: Bee, Behavior, Farmer, Public policy
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