
Coordinadores

Albino Prada Blanco
María Xosé Vázquez Rodríguez

ECONOMÍA AMBIENTAL E SOCIEDADE

Environmental Economics and Society

C
O

N
SE

LL
O

 D
A

 C
U

LT
U

R
A

 G
A

LE
G

A
SE

C
C

IÓ
N

 D
E

 C
IE

N
C

IA
, T

E
C

N
O

LO
X

ÍA
 E

 S
O

C
IE

D
A

D
E

CONSELLO DA CULTURA GALEGA







ECONOMÍA AMBIENTAL
E SOCIEDADE

ENVIRONMENTAL ECONOMICS
AND SOCIETY

Actas do Seminario celebrado en Santiago de Compostela
o 8 de maio de 2000

Coordinadores

Albino Prada Blanco
María Xosé Vázquez Rodríguez

Consello da Cultura Galega
Santiago de Compostela, 2001



Seminario Economía Ambiental e Sociedade (2000. Santiago de Compostela) Economía ambiental e sociedade =
Environmental Economics and Society: actas do Seminario celebrado en Santiago de Compostela o 8 de maio de 2000 /
coordinadores, Albino Prado Blanco, María Xosé Vázquez Rodríguez. — Santiago de Compostela : Consello da Cultura
Galega, Sección de Ciencia, Tecnoloxía e Sociedade, 2001. — 392 p.; 24 cm
D.L.             . — ISBN 84-95415-33-X
1. Economía ambiental-Congresos e asembleas. I. Prada Blanco, Albino. II. Vázquez Rodríguez, María Xosé. III. Título

EDITA
© Consello da Cultura Galega
Pazo de Raxoi, 2ª planta
Praza do Obradoiro
15705 Santiago de Compostela
Teléf.: 981 569 020
Fax: 981 588 699
enderezo electrónico: consello.cultura.galega@xunta.es

Realización:
Táktika Comunicación

Fotografías portada: J. Vidal, Jaume Balanya y otros.

ISBN 84-95415-33-X

D. L.



ÍNDICE

INAUGURACIÓN DO I SEMINARIO DE ECONOMÍA AMBIENTAL E SOCIEDADE..........7

LIMIAR..........................................................................................................................13

A SITUACIÓN AMBIENTAL DE GALICIA NO ANO 2000: UNHA SÍNTESE..................19

ANÁLISE ECONÓMICA DOS BENEFICIOS E IMPACTOS AMBIENTAIS EN 
ESPAÑA: TÉCNICAS, RESULTADOS, DEMANDA E IMPACTO INSTITUCIONAL........49

BENEFÍCIOS DA CONSERVAÇÃO DA NATUREZA E DA PAISAGEM...........................67

VALOR DE USO E VALOR DE CONSERVACIÓN DO PATRIMONIO 
NATURAL EN GALICIA...............................................................................................103

MODELO DE OPTIMIZACIÓN DE DECISIÓNS NO DESENVOLVEMENTO
DE ÁREAS INCLUÍDAS NA REDE NATURA 2000. A SERRA DO COUREL..................125

AVALIACIÓN ECONÓMICA DE IMPACTOS AMBIENTAIS: TÉCNICAS, 
RESULTADOS E INCIDENCIA INSTITUCIONAL.......................................................139

OBXECTIVOS E TIPOLOXÍA DA FISCALIDADE AMBIENTAL
NA UNIÓN EUROPEA.................................................................................................171

INAUGURATION OF THE 1ST CONFERENCE ON ENVIRONMENTAL
ECONOMICS AND SOCIETY........................................................................................201

THE ENVIRONMENT IN GALICIA IN YEAR 2000: AN OVERVIEW..................................213

ECONOMIC ANALYSIS OF ENVIRONMENTAL IMPACTS AND BENEFITS IN 
SPAIN: TECHNIQUES, RESULTS, DEMAND, AND INSTITUTIONAL IMPACT..............243

NATURE AND LANDSCAPE CONSERVATION BENEFITS.............................................259

GALICIAN NATURAL HERITAGE: USE VALUE AND PRESERVATION VALUE...............297

MODEL OF OPTIMIZATION OF THE DECISIONS RELATED 
TO “NATURE NETWORK 2000”....................................................................................321

ECONOMIC EVALUATION OF ENVIRONMENTAL IMPACTS: TECHNIQUES,
RESULTS AND INSTITUTIONAL EXPERIENCE.............................................................335

OBJECTIVES AND TYPOLOGY OF ENVIRONMENTAL TAXES IN THE
EUROPEAN UNION......................................................................................................369

5



.



INAUGURACIÓN DO I SEMINARIO DE
ECONOMÍA AMBIENTAL E SOCIEDADE

J. Carlos del Álamo Jiménez
Conselleiro de Medio Ambiente

Como conselleiro de Medio Ambiente é unha satisfacción para min
inaugurar este I Seminario de Economía Ambiental e Sociedade, que sen
dúbida servirá para clarificar distintas cuestións de candente actualidade
neste sector.

Hoxe en día fíxose patente, como consecuencia dunha crecente concien-
ciación ecolóxica, a necesidade de ter en conta as múltiples relacións entre a
economía e o medio natural. O novo paradigma que se reformula está ba-
seado na sostibilidade global do desenvolvemento, a través do uso dunha
economía ecolóxica. Esta nova estructura económica permitirá manter un
equilibrio económico-ecolóxico a nivel mundial, e obter así mesmo un
maior coñecemento da realidade. É necesario pero non é doado que as con-
tas nacionais incorporen o uso de bens naturais que non están no mercado,
e as perdas resultantes do esgotamento e degradación do capital natural.

Xa na Axenda 21 da Conferencia de Río’92 sobre Medio Ambiente e
Desenvolvemento, afírmase que: “un primeiro paso cara á integración da
sostibilidade na xestión económica é a determinación máis exacta da función
fundamental do medio natural como fonte de capital natural e como sumi-
doiro dos subproductos xerados pola producción de capital feito polo home
e por outras actividades humanas”.
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Sen embargo e ata datas moi recentes, o crecemento económico estivo
centrado nun incremento do Producto Nacional Bruto (PNB), descoidando
aspectos sociais e ambientais.

Esta visión non considerou a dependencia do subsistema económico dos
recursos naturais. A producción de bens e servicios necesita inputs dos recur-
sos ambientais, e á vez ten efectos sobre o medio natural. Estes efectos son o
esgotamento dos recursos naturais e a producción de residuos que se devol-
ven ó medio natural.

Debemos ter en conta que en canto que calquera producto incluído no
PNB fixo uso dun ben natural como un recurso ou como depósito de resi-
duos, calquera sistema de contabilidade que non teña en conta o capital
natural será incompleto e pode ser erróneo. 

A destrucción continuada de bosques, solos e augas, recursos básicos na
economía dun país, representa unha perda no valor productivo da economía
que non se ve reflectido nas contas nacionais. Por exemplo, cando un bos-
que se corta e a madeira se vende, a rexión ou o país semella que se fai máis
rico, mesmo cando a depreciación do capital natural pode crear futuras per-
das moito máis cuantiosas que as ganancias presentes. O sistema de contas
nacionais das Nacións Unidas, deseñado cunha visión keynesiana, non
reflicte axeitadamente o valor dos recursos naturais. Este paradigma mos-
trouse ecoloxicamente depredador, socialmente inxusto e economicamente
inviable, é dicir, insostible.

No marco da xestión integral dos recursos naturais, a economía é unha
ferramenta fundamental na busca de solucións equilibradas ós dilemas que
se formulan entre a conservación e o desenvolvemento. O desenvolvemento
sostible implica necesariamente a consideración da economía ambiental.

A paisaxe, a auga, o lecer ou a protección da biodiversidade carecen de pre-
zos de mercado cos que compararse con outros recursos. Sen embargo, a súa
valoración é esencial para a toma de decisións na xestión do medio natural. As
múltiples riquezas da natureza teñen un valor moi superior ó económico.
Representan ó mesmo tempo riquezas sociais, culturais, científicas e estéticas
que son un patrimonio que temos a obriga moral de empregar con coidado e
acerto, de xeito que se poida transmitir de xeración en xeración.
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O obxectivo é compatibilizar a acción do home coa necesaria preserva-
ción dos recursos para evitar que a súa deterioración motive perdas irrever-
sibles. Unha axeitada perspectiva ambiental non debe partir, e así o asume a
Xunta de Galicia, da consideración do medio natural tanto no seu aspecto
de conservación coma no de soporte dun desenvolvemento sostible.

Debo felicitar ós organizadores deste acto polo grande acerto que tiveron
na elección dos temas que se van desenvolver, así como ós distintos relatores
que, ó longo da xornada, van intervir nas diferentes conferencias.

Agradézolles a súa asistencia a tódos os presentes, profesionais e intere-
sados na materia relacionada coa empresa e o medio natural, para os que ase-
guro unha ampliación do seu horizonte de coñecementos nunha temática de
tanto interese e perspectiva de futuro como a presente.

Co desexo de que seminarios deste tipo se leven a cabo coa frecuencia
necesaria para permitir un máis estreito contacto entre os profesionais do sec-
tor, dou por inaugurado o I Seminario de Economía Ambiental e Sociedade.

Santiago de Compostela, 8 de maio de 2000
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Francisco Díaz-Fierros Viqueira
Coordinador da Sección de Ciencia, Tecnoloxía e Sociedade

Consello da Cultura Galega

A Sección de Ciencia, Tecnoloxía e Sociedade é a máis nova das do Consello
da Cultura Galega xa que ten menos dun ano de existencia. De feito estréase
publicamente con esta Xornada.

¿Cal foi a razón da súa creación? En primeiro lugar, porque non se debe
entender a cultura contemporánea sen ter en conta a influencia nela da cien-
cia e da tecnoloxía. Falamos, pensamos e mesmo nos comportamos, aínda
que non nos decatemos disto, influídos en boa parte polos valores e xeitos
de representación que nos transmite a ciencia e, sobre todo, a tecnoloxía. Iso
por unha banda. Por outra, entendíase que o traballo dos científicos e tec-
nólogos estábase a facer cada vez máis pechado sobre si mesmo e pouco
atento ós outros sinais que lle chegaban da sociedade. Tiña os seus propios
xeitos de intercomunicación e traballo, e o que lles era alleo perdía valor ou
carecía totalmente del. E se se entende por cultura todo o conxunto de códi-
gos, representacións ou sinais de identificación dun pobo ou dunha época,
unha boa parte deles ficaban fóra dos intereses dos científicos e tecnólogos.
Galicia non era allea a esta onda e, polo mesmo, urxía principiar a traballar
pola culturización deste eido se se desexaba ser fiel ó mandado institucional
do CCG.

¿E como facelo? Había un xeito clásico, xa instituído en moitas profesións
que consistía en combinar o traballo profesional con outras afeccións máis
“cultas” como podía ser a poesía, a pintura, a música ou mesmo o teatro.
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Houbo excelentes exemplos como o do médico-escritor Laín Entralgo ou o
do farmacéutico-poeta León Felipe. Mais ese pensábase que non era o mellor
camiño xa que a inculturación había que facela desde a propia profesión e
non xerando un dualismo que ó final ficaba inexorablemente cualificando
unha actividade como nobre e outra como ingrata. A ciencia e a técnica se se
interpretaban con toda a potencialidade que ten o ser humano de afrontar a
realidade amósase como unha actividade cunha forte capacidade de transfor-
mar o mundo e polo tanto de incidir na súa lóxica económica. Tamén se
amosaba como unha actividade con valores propios e fornecedora de valores
para a sociedade, polo tanto había unha ética e unha socioloxía da ciencia e
da técnica. Había, por suposto, unha historia e unha lóxica da ciencia e a téc-
nica. Por todo isto, o noso xeito de entender a culturización da ciencia pasaba
por unha apertura do horizonte mental cara á interpretación e valoración do
propio feito científico-técnico cuns presupostos moito máis amplos e enri-
quecedores para o home, como podían ser os derivados das interpretacións
éticas, lóxicas, históricas ou económicas do seu quefacer. E todo isto sen dei-
xar o traballo como científicos ou tecnólogos, que máis ben serviría para ali-
mentar e sustentar esa valorización cultural que para arredarnos dela.

Con estes presupostos, abondaría para entender todo o sentido e impor-
tancia que para o CCG ten esta Xornada, onde o Medio Natural (ese
obxecto do desexo de tantos científicos e tecnólogos contemporáneos) ana-
lízase a partir das súas implicacións e interpretacións económicas, e polo
tanto a partir das súas repercusións máis directas sobre os intereses dos
homes. Un obxectivo, como ben se pode entender, claramente concorrente
co noso xeito de entende-la cultura.

Felicitacións, pois, ós organizadores, Albino Prada e María Xosé Vázquez,
do Departamento de Economía Aplicada da Universidade de Vigo, e os
mellores desexos de traballo e proveito para todos os asistentes. Boa xornada.
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LIMIAR

O Seminario que sobre “Economía Ambiental e Sociedade” acolleu no
mes de maio de 2000 o Consello da Cultura Galega pareceunos unha moi
oportuna ocasión para deixar constancia da sintonía desta iniciativa cunhas
das mais lúcidas –ó noso xuízo– tomas de posturas culturais dos homes da
Xeración Nós e, xa que logo, da nosa máis valiosa herdanza intelectual.

Nos cinco relatorios que se reúnen neste libro (e que foron debatidos
daquela) pensamos que vai quedar claro o camiño que estamos a facer os
economistas para dar conta de valores que non se reflicten nun prezo, de
impactos que non se viñan valorando, e do balance entre o patrimonio natu-
ral que nos legaron os devanceiros e o que nós deixaremos ás xeracións futu-
ras. Camiño que, na medida en que imos tendo resultados discutidos e
compartidos en moi distantes latitudes do mundo, permítenos ir deixando
atrás análises nas que só contaba o curto prazo, só aquilo que tiña prezo e
moi pouco, ou nada, os danos ambientais que se xeraban. 

Camiño coincidente coa reflexión de fondo que xa fixera un Castelao ou
un Risco nos anos 30, cando se distanciaban dos que cualificaban de
“supersticiosos do progreso”, que:

Adouraban o misteiro da eleitricidade no miragre do arco voltaico,
creían que a cultura viña polos aramios, ollaban nas máquinas a sal-
vación do mundo, e para eles a letra de molde non podía mentir...
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desprezan a cencia dos labregos e mariñeiros, pintan de alumínio os
balcóns da súa casa e síntense moi orgullosos de que nas alamedas da
súa cidade medren as palmeiras de Africa.

(Castelao, Sempre en Galiza, 1935: 18)

Porque seguir a reducir a análise económica á superstición de que só
importa o que ten reflexo no mercado pode levarnos, levounos xa durante
demasiado tempo, a decisións que poñen en perigo as condicións ambien-
tais das nosas vidas e poden negarlle o dereito das xeracións futuras a unha
adecuada calidade de vida. 

Mais, por fortuna, na mellor das tradicións científicas e humanistas euro-
peas, a Economía Ambiental introduce dúbidas, matiza rendibilidades sim-
plificadoras, cuantifica aspectos que estaban fóra da análise para
–introducindo o futuro e os beneficios e impactos ambientais no terreo dos
valores monetarios– tomar cada vez con menos frecuencia aquelas decisións
sesgadas. Neses matices, e lonxe, xa que logo, daquelas simplificacións, repa-
rara outro grande intelectual galego, Otero Pedrayo hai mais de trinta anos,
cando anotaba que

Nestora imponse un bosque sistemático, como son sistematizadas
as potentes i esquencidas enerxias fluviais da Galiza 

(Otero Pedrayo, Ensaios, 1965: 175)

Pretendemos neste seminario describir os métodos cos que traballamos,
que resultados empíricos imos tirando, e que uso institucional se está a facer
dos traballos de investigación en Economía Ambiental, tanto en España
como fóra dela, para que os axentes sociais galegos (os decisores e técnicos
das administracións públicas,  a comunidade científica allea á economía, as
empresas, etc.), que con certeza queren asumir aquela senlleira tradición cul-
tural da Xeración Nós, recoñezan neste campo da economía unha ferra-
menta coa que realizaren un aproveitamento sostible dos nosos recursos que
respecte o medio físico que recibimos só de prestado e que será o legado máis
valioso que lles deixemos ós nosos herdeiros. 

Estaremos así contribuíndo a preservar e actualizar aquela tradición cul-
tural coa que –moitas veces– abondará para mellorar a calidade ambiental,
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dando bases lexitimadoras de regulacións institucionais cando sexa preciso
condicionar a conducta dos axentes sociais, e –nas menos– calibrando as
contías monetarias para penalizar os danos causados ou remunerar os bene-
ficios xerados sobre o Medio natural. Tarefas todas elas que, sendo esixibles
dos poderes (lexislativo, xudicial, executivo) que representan e concretan os
intereses colectivos, poden atopar no traballo dos economistas ambientais
argumentos decisivos como contrapunto ás simplificacións e supersticións (das
que falaran Otero, Castelao ou Risco) que adoitan dominar noutros enfo-
ques da economía e das ciencias sociais.

Abre o Seminario Manuel Varela (catedrático de Economía Aplicada na
Universidade de Vigo que ten publicado un manual sobre economía dos
recursos naturais e dirixe un recoñecido equipo de investigación sobre eco-
nomía dos recursos pesqueiros), que presentou un documento –do que é
coautor con Albino Prada e María Xosé Vázquez– que sitúa a Galicia no
escenario dos problemas ambientais cos que se enfrontan os países desen-
volvidos do mundo. Resalta a evidencia de que a pauta seguida para conse-
guir o crecemento na riqueza por habitante levou parella a aparición de
impactos ignorados pola economía convencional pero, finalmente, con efec-
tos nas actividades (agrarias, industriais, urbanas, de consumo, etc.) que sus-
tentaban esa mellora, limitando así as propias bases do crecemento e
impedindo que este poida manterse ou incrementarse no futuro. Queda así
fundamentado o crecente interese que para a sociedade galega poden ter as
diversas aplicacións da economía ambiental que se recollen neste libro.

Pere Riera, profesor de Economía Aplicada da Universidade Autónoma
de Barcelona –da que fora vicerrector de Calidade Ambiental– é un investi-
gador pioneiro en España na avaliación de impactos de infraestructuras de
comunicacións, dos beneficios derivados do patrimonio natural ou da xes-
tión dos RSU, e tamén colaborador frecuente con outros investigadores do
resto do Estado nestas cuestións. No seu relatorio recolle a orixe e centro
argumental dos métodos que utilizamos, a súa conexión –ás veces– coas
necesidades dos xestores públicos, a diversidade de impactos e sectores nos
que se teñen utilizado, e faino tanto cunha perspectiva española como con
outra mais foránea. Precisa tamén o lugar do traballo de investigación aca-
démico e o que poden cubrir as réplicas de consultoría ambiental.

Sobre esta dobre premisa (a situación ambiental de Galicia e a situación en
España e no mundo da economía ambiental) o libro presenta unha bifurcación

15



intencionada. Por unha banda a aplicación no mundo rural desta metodo-
loxía cando nos interesa medir os beneficios da natureza e da paisaxe rural
conservados, por outra, a aplicación no mundo urbano no caso de impactos
(sobre a auga, a saúde, a vida, etc.) cada vez máis frecuentes nos países de
alto nivel de riqueza.

José Manuel Santos (investigador e profesor no Instituto Superior de
Agronomía de Lisboa, autor dun recente e notable libro sobre avaliación da
paisaxe rural en Europa) reúne unha profunda formación agronómica mais
outra económica e, ambas as dúas, cun perfilado coñecemento da economía
ambiental que se fai na UE (singularmente no Reino Unido) no que se refire
ó mundo rural. Argumenta a importancia que na reforma da PAC van ter as
políticas ambientais e os estudios de avaliación económica dos seus efectos;
sitúa así o interese e potencialidade dos métodos da economía ambiental (co
recurso a unha das múltiples aplicacións empíricas que realizou en Portugal
e fóra daquel país) para definir e xerarquizar políticas de desenvolvemento
rural alternativas ás caducas de sostemento de prezos.

É ocioso reiterar a importancia que para Galicia ten a súa liña argumen-
tal, dado que xa contamos entre nós con aplicacións sobre espacios naturais
incluídos na Rede Natura 2000 (Aloia, As Cíes, O Courel) que cuantifica-
ron o valor recreativo e o valor de conservación en relación ós custos da súa
xestión pública. Así, Manuel González e outros investigadores da
Universidade de Vigo presentan os resultados obtidos neses casos e como as
ratios son semellantes –boa noticia esta– ás obtidas en países como o Reino
Unido ou os Estados Unidos. Tamén, un estudio realizado a instancia da
Dirección Xeral de Calidade e Avaliación Ambiental da Consellería de
Medio Ambiente proporciona unha estimación do valor económico total
dos recursos naturais da Serra do Courel e tamén realiza unha análise com-
plementaria de determinadas dimensións económicas, ambientais e sociais
das distintas opcións de aproveitamento e a súa contribución individual ó
desenvolvemento sostible da zona.

A outra póla da bifurcación tiña que ver, diciamos, coa cuantificación dos
impactos asociados ás actividades industriais e/ou ás áreas metropolitanas.
Vivien Foster (economista do Banco Mundial e con experiencia investiga-
dora nunha recoñecida consultoría ambiental no Reino Unido) sitúa o uso
institucional (xudicial e gobernamental) que explica a proliferación da aná-
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lise custo-beneficio. Esta análise intenta fornecer información sobre o valor
dos impactos causados por actividades de producción e consumo e que non
son internalizados nos custos destas actividades, entre eles efectos sobre a
saúde e a vida. Explica o valor dos resultados obtidos para avaliar a eficien-
cia das políticas ou das distintas opcións técnicas en casos concretos.
Percorre o camiño inverso que leva dos Estados Unidos ó Continente
Europeo, especialmente ó Reino Unido e, xa que logo, a países como
Galicia, onde a demanda das institucións e a formación dos investigadores é
aínda incipiente mentres os impactos non son xa tan diferentes.

Por fin pareceunos axeitado pechar o libro cunha panorámica sobre a
emerxente fiscalidade ambiental na UE e en España. Se a economía ambien-
tal se ocupa da análise de bens (ou impactos) públicos a economía pública
na súa póla fiscal pode ser, ás veces, un instrumento imprescindible. Alberto
Gago e Xavier Labandeira achegan a suma, nada común, dunha sobresaínte
formación facendística cun traballo investigador sobre control de impactos
a nivel da UE. A súa síntese analítica do uso dos instrumentos fiscais na UE
para corrixir problemas ambientais vén precedida dunha precisa tipoloxía
tanto das figuras existentes como dos seus efectos, e circunscribe de maneira
rigorosa o que cabe esperar ou non desta ferramenta de intervención
segundo o deseño que delas se faga.

En definitiva, trátase de informar da posibilidade dun progreso autocen-
trado e sostible, que é factible conseguir sempre que exista apertura sufi-
ciente dende a sociedade e os seus órganos de decisión cara á información
que poden proporcionar novos enfoques da realidade como o que achega a
economía ambiental.

Albino Prada e María Xosé Vázquez
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A SITUACIÓN AMBIENTAL DE GALICIA
NO ANO 2000: UNHA SÍNTESE

Albino Prada Blanco, Manuel Varela Lafuente, 
María Xosé Vázquez Rodríguez

Departamento de Economía Aplicada
Universidade de Vigo

1. Limiar

O obxectivo destas páxinas é presentar unha visión panorámica da situa-
ción ambiental da Galicia actual. «Visión panorámica» porque non vai des-
cender a análises moi detalladas en cada un dos asuntos que se presentan
como merecentes de atención e, tamén, porque só se ocupa de dar unha
visión global de como encaixan os nosos principais retos ambientais na rea-
lidade económica e social coa que Galicia enfronta o século XXI. «Da situa-
ción ambiental» porque sendo ese o noso centro de atención (é dicir a
problemática relación entre actividades humanas e medio físico) só preten-
demos iniciar unha especie de inventario –de “stock” de problemas– pero
non presentar propostas1 ou alternativas para a súa corrección. Por fin, «da
Galicia actual» porque o conxunto de asuntos que se abordarán resultarían
tan alleos para a Galicia do 1950 como cruciais para a do ano 2000 ou, dito
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doutra forma, porque a relación entre as actividades e o medio físico en
Galicia variou radicalmente nas últimas décadas e está na base da nosa actual
problemática ambiental.

Non só dos problemas, tamén dos logros. Hai cincuenta anos Galicia era
un país rural cunha agricultura basicamente para o autoconsumo, cunha
poboación urbana moi cativa, cun inexistente sector industrial,... e cunha
riqueza por habitante (PIBpc) que nos situaría moi por baixo da posición
60º na ordenación mundial e moi lonxe dos países desenvolvidos. Hoxe a
agricultura só supón menos do 10% da producción e está especializada no
vacún, a poboación está concentrada nas áreas metropolitanas do litoral2

(gráfico 1), temos actividades industriais cun peso específico importante no
conxunto español (enerxía, aluminio, madeira, material de transporte,...)
(Prada, 1999: 77),... e tanto o PIBpc como o IDH3 sitúannos no grupo de
países de alto nivel de riqueza no mundo.

Gráfico 1
DESEQUILIBRIO ACTUAL ENTRE POBOACIÓN E TERRITORIO

Fonte: Elaboración propia sobre Consellería de Economía 1999: 91, t. I

Pero esta positiva metamorfose non debera escurecer o feito de que entre
nós, coma en todos os países que a experimentaron, levou da man a aparición
de impactos que esixen matizala en termos ambientais. Impactos que unhas
veces teñen que ver coa aparición de problemas de sustentabilidade na súa
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2 Que se agrupan co nome de “Dorsal” nun paralelismo centroeuropeo dende Ferrol a Tui.
3 Indice de Desenvolvemento Humano que, como se sabe, inclúe o PIBpc pero tamén a escolarización da

poboación e a esperanza de vida (cfr. Prada, 1999: 14).



faceta de esgotamento dos recursos (naturais, da biodiversidade, da auga, da
calidade do aire, etc.) para as xeracións futuras e, outras veces, na deteriora-
ción das condicións nas que vivimos (conxestión, ruído, calidade alimenta-
ria, urbanismo, etc.). Recoñecer e cuantificar o nivel actual destes impactos
en Galicia parece un bo punto de partida para enfrontar a súa corrección
non afectando negativamente, na medida do posible, aqueles positivos niveis
de desenvolvemento económico.

Esta necesidade de corrección que nos anos vindeiros vai ser conside-
rada como o obxectivo máis importante para a poboación española e, xa
que logo, galega (Fund. Entorno, 2000: 3), vai tendo a súa concreción na
lexislación4 da que nos imos dotando nos últimos anos. Non é allea a
Administración galega a esta sensibilidade cando no actual Plan de
Desenvolvemento (CEF, 1999: 37) singulariza algunhas das nosas debilida-
des5 ambientais:

• dispersión da poboación
• regresión das actividades tradicionais
• crecemento urbano
• focos de actividades extractivas e térmicas
• aproveitamentos hidroeléctricos
• parques eólicos e paisaxe

A cuantificación da que falamos preséntase no que segue en tres compar-
timentos ou epígrafes que queren axudar a poñer orde na exposición; aínda
que nestes asuntos sexa moi difícil establecer argumentos estancos (pois se,
por exemplo, falamos primeiro dos impactos da agricultura e, despois, dos
que xeran as actividades urbanas é obvio que nos dous casos as augas vense
afectadas). Nembargantes pareceunos axeitado agrupar, por unha banda, a
situación do mundo rural e da agricultura, despois das actividades industriais
e da concentración urbana sobre o aire e as augas para, finalmente, abordar a
problemática dos residuos sólidos6 tanto urbanos como industriais.
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4 Decreto 442/1990 de Avaliación do impacto ambiental para Galicia, Decreto 327/1991 de Avaliación
dos efectos ambientais para Galicia, Lei 1/1995 de Protección ambiental de Galicia e Decreto 154/1998 de
Catálogo de residuos de Galicia. Que se completan no marco estatal coa Ley de Aguas (29/1985), Ley de Envases
y Residuos de Envases (11/1997) e Ley de Residuos (10/1998).

5 E mesmo propón Indicadores Ambientais Prioritarios (op. cit., p. 68, cadro 18), con 51 ítems (augas,
espacios naturais, especies, forestal, RSU, outros residuos e mar).

6 De novo aquí a compartimentación expositiva debe ser prudentemente asumida posto que a relación da
súa xestión coa calidade ambiental da auga e do aire é inmediata.



2. Agricultura e mundo rural

Os problemas ambientais do actual uso das terras en Galicia derivan do
binomio abandono-intensificación (Surís e Varela, 1995: 37). Pois se, por
unha banda, as terras menos productivas que perden o seu uso agrario
pasan a formar parte daquel tercio do territorio que xa viña estando cuberto
polo monte baixo ou mato, nas máis productivas faise dominante a planta-
ción forestal (antes piñeiros, logo eucaliptos, e moitas veces masas mixtas
de ambas as dúas).

Nas terras agrarias, as praderías para alimentación animal son a única
opción expansiva favorecida, moitas veces, polos procesos de concentración
parcelaria.

A intensificación, que se manifesta en como cunha pequena SAU xera-
mos unha parte importante da producción gandeira (leite e carne) de España
(Prada, 1999: 34), ten como acompañante localizada nalgunhas comarcas
(gráfico 2) a xeración excesiva de xurros que chocan7 no chan e nas augas
xunto cos fertilizantes químicos. Efectos que se agravan naquelas explota-
cións que teñen unha ratio UGM/ha superior á aconsellable (>1,5 a 3
segundo Díaz-Fierros, 1996a: 315 e 1996b: 41) e que non dispoñen de
superficie agraria suficiente na que distribuír os xurros almacenados e con-
seguir, de vez, un aforro de fertilizantes nitroxenados.

O impacto medio de N orgánico/ha de SAU é de 84 kg, por riba da
media de países como Irlanda e Francia ou de CC.AA. como Asturias ou o
País Vasco (Xunta, 1999: 29) (Díaz-Fierros, 1996a: 314), superando nas
comarcas máis afectadas os 200 kg (Deza e Ordes).

Porque, complementariamente, a difusión do uso de fertilizantes en
Galicia nos últimos 30 anos provoca a filtración de nitrato, amonio, sulfato,
potasio e fósforo nas augas superficiais e soterradas. A acumulación destes
compostos na auga pode causar efectos negativos á saúde humana e afectar á
estabilidade dos ecosistemas acuáticos. Fundamentalmente o nivel de conta-
minación dependerá da intensidade no uso de fertilizantes nitroxenados, do
tipo de terra e de características climatolóxicas. É así como se entende que
moito máis da metade dos pozos e mananciais do rural galego presenten cre-
centes índices de contaminación fecal e ausencia de condicións axeitadas de
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potabilidade (Díaz-Fierros, 1996a: 318). A propia Consellería de Agricultura
anota como factores que afectan á calidade das augas (Xunta de Galicia,
1999b: 7) “... o incremento das explotacións intensivas de gando, en maior
medida das granxas “sen terra” dedicadas á producción avícola e porcina e
mesmo as de recría de cuxos, así como a concentración de gando vacún...”.

Non só deriva este problema da contaminación bacteriana dos xurros
gandeiros senón, tamén, da ausencia de depuración e canalización dos resi-
duos líquidos domésticos na Galicia non urbana pois, fronte a unha media
galega do 68,5% que teñen canalización de augas residuais (IGE, 1999: 12),
nos núcleos de menos de 15.000 habitantes aquela só acada o 49% (CEF,
1999: 38). Impactos estes que, engadidos ós incendios forestais –dos que
axiña nos ocuparemos–, explicarían (Díaz-Fierros, 1996b: 37-38) a paula-
tina eutrofización que acada xa o 67% do caudal dos encoros galegos.
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Gráfico 2
BALANCE DE NITRÓXENO POLA ACTIVIDADE GANDEIRA

Fonte: Xunta de Galicia (1999: 31) “Plan de Xestión de Residuos Agrarios de Galicia”

7 Nitrificación da auga, eutrofización con proliferación de algas e toxicidade por metais pesados (Xunta,
1999: 31), (MMA, 1998b: 162 e 217).



Finalmente, falando de agricultura, non deberamos esquecer (Xunta,
1999: 21 e ss.) a xestión con frecuencia pouco coidadosa de plásticos8 de
uso agrario e de millón e medio de envases (plástico, cartón e papel) fito-
sanitarios ó ano.

Pola súa banda o monte baixo abandonado, xunto coas crecentes exten-
sións de cultivos forestais monoespecíficos (que si, certamente, convérten-
nos en principais productores de madeira de trituración e de serra para
obra no conxunto español, non o é menos que supoñen unha simplifica-
ción e empobrecemento da paisaxe e da biodiversidade), son a base pirófita
dos incendios forestais e, tamén, da proliferación de pragas, etc. Por pasiva
esas tendencias concrétanse no retroceso e descapitalización9 das masas
arboradas con especies autóctonas e no escaso peso dos espacios naturais
protexidos (ENPs).

Gráfico 3
IMPACTO DOS INCENDIOS FORESTAIS

Media anual 1989-91

Fonte: MMA (1998: 563)

A incidencia e efectos ambientais dos incendios forestais en Galicia, ben
sabido é, está por riba da media española cunha cifra de preto de 200.000
ha na década 1990-2000, cifra que supón o 13% do total español. A repre-
sentación cartográfica do seu número (gráfico 3) pon de manifesto que
máis aló dos factores climatolóxicos comúns ó sur de Europa, no caso
galego deben concorrer outros factores estructurais. As consecuencias para
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8 Son 8.500 t que coa “... incineración incontrolada dá lugar á emisión de compostos perigosos á atmos-
fera, nocivos para o medio ambiente e para a saúde das persoas” (Xunta 1999: 37).

9 Que nos usos de maior valor engadido (parqués, carpintería exterior, moblaxe, etc.) vense substituídas por
madeiras importadas ou por recursos non renovables como o aluminio.

Número de incendios forestais



a conservación do solo, da flora e da fauna, para as correntes de auga, etc.
rebordan amplamente as perdas de madeira.

Temos un novo contrapunto ambiental no caso da extensión das áreas ou
espacios naturais protexidos,  nos que non acadamos o 1% da nosa superfi-
cie xeográfica (cadro 1), fronte a porcentaxes moi superiores tanto na media
española como en rexións atlánticas do noso contorno. Por iso bo é que,
recentemente (DOG de 9.11.99), se definise unha cobertura para a Rede
Natura 2000 de 324.000 ha que nos levaría a un 11% da superficie protexida.

Cadro 1
SITUACIÓN ACTUAL DOS ESPACIOS NATURAIS PROTEXIDOS

Sup. media (ha) % Sup. total

Asturias 5.780 10,21

Cantabria 7.156 6,77

Galicia 3.307 0,79

País Vasco 6.990 9,63

Media España 5.551 5,77

Fonte: Elaboración propia sobre MMA 1998b: 66

Pero, mais aló dos ENPs, quizais o mellor indicador da calidade ambien-
tal da cuberta arborada dun país como contrapunto á deteriorazión que
supoñen a intensificación forestal, os monocultivos e a introducción de espe-
cies exóticas (MMA, 1998b: 75, 217, 224) sexa o estado, importancia e diná-
mica10 dos bosques naturais, seminaturais e tradicionais, dos bosques en
rexeneración autóctona e para protección xenética11. Nisto o “stock” co que
contamos é que en Galicia só o 18% das ha arboradas sono con especies fron-
dosas de crecemento lento (querqus e castanea sobre todo)12; pero tanto ou
mais significativo vai ser o feito de que os datos mais recentes13 sobre fores-
tación de terras agrarias non están a desequilibrar aquel balance axeitada-
mente, pois, en Galicia, a repoboación con caducifolias, fronte ás plantacións
forestais, está a ser moi cativa.
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10 “... debe darse prioridad a las especies autóctonas y los orígenes locales” (MMA 1998: 226).
11 Descritores, respectivamente, dos indicadores de biodiversidade aprobados na PEMCPF (Pan European

Ministers Conference on Protection of Forests, “General Declaration, Resolutions and Annexes of the Third
Conference”) cfr. MMA-DGCONA 1999:108 e Anexo IX p. 94 e ss.

12 MAPA 1996: 41 na “Encuesta sobre superficies y rendimientos” Boletín Mensual de Estadística, Febreiro, 1996.
13 MAPA-Dirección General de Desarrollo Rural (1998), datos enviados polas CC.AA. o 19.5.98 para o

período 1993-1997.



Gráfico 4
ESTRUCTURA DA FORESTACIÓN DE TERRAS AGRARIAS, 

1993-1997

Fonte: Elab. propia sobre MAPA (Direc. General de Desarrollo Rural)

3. Contaminación industrial e urbana

Como xa se sinalou ó comezo deste capítulo, o Plan Estratéxico de
Desenvolvemento Económico de Galicia, PEDEGA (CEF, 1999: tomo IV,
p. 37), resume claramente os principais problemas ambientais presentes na
comunidade autónoma galega:

A dispersión do poboamento e da actividade, a fragmentación da
propiedade privada e a súa elevada incidencia territorial, a regresión
das actividades tradicionais e a aínda limitada integración entre pla-
nificación sectorial e ambiental resume as principais debilidades
ambientais. O crecemento urbano, a existencia de focos de impacto liga-
dos a determinadas actividades (extractivas, centrais térmicas e outros
enclaves industriais), o desenvolvemento das infraestructuras de trans-
porte e enerxéticas, constitúen os ámbitos de conflicto máis destacables.

Galicia dispón –moitas veces sobre a base de privilexiados recursos natu-
rais– de sectores industriais dinámicos e con notorio peso no conxunto espa-
ñol, tanto nos casos das rochas ornamentais (no granito 40% do total
español, na lousa o 80%) (CEF, 1999: 40), como no dos lignitos térmicos,
na xeración de hidroelectricidade ou, máis recentemente, na enerxía eólica.
Con moita frecuencia a xestión destas actividades leva consigo impactos ben
coñecidos (Surís e Varela, 1995: 40). No caso dos depósitos mineiros, das
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canteiras, graveiras e areeiras adoita afectar negativamente14 á paisaxe e ós
cursos dos ríos (MMA, 1998b: 178); estes vense, pola súa vez, afectados por
encoros que modifican os vales, os bosques de ribeira e a riqueza piscícola
(Surís e Varela, 1995: 42); cómpre, xa que logo, sistematizar os múltiples
asuntos en xogo compartimentando –labor sempre artificiosa– a nosa aná-
lise nos dous problemas ambientais (o do aire e o da auga) que os cidadáns
consideran principais ou máis prioritarios (Fund. Entorno, 2000: 3).

A) Contaminación do aire

A calidade do aire é un requisito para alcanzar certo benestar e calidade
de vida. Pode afectar á nosa saúde15, ó estado dos ecosistemas e ós materiais
(danos a edificios16, vehículos e deterioración do patrimonio histórico). Os
seus efectos dependen da altura á cal o contaminante é liberado17, da oro-
grafía do terreo e do clima. Así, o fenómeno pode ter un alcance local
(decenas de quilómetros), rexional (centos de quilómetros) ou continental
(miles de quilómetros). As concentracións tamén varían de forma impor-
tante no tempo (diaria, semanal e estacionalmente).

En Galicia existen (CEF, 1999: 44) preto de cen estacións de medición,
situadas en 40 municipios, que pertencen á Red de Vigilancia de la
Contaminación Atmosférica do MMA. Estas estacións clasifícanse en dúas
redes, unha ligada a poboacións de maior risco (o 38% do total), que se
corresponden coas situadas nas cidades18 e son xestionadas pola Dirección
Xeral de Saúde, e outra relacionada cos grandes focos industriais19 xestio-
nada pola Consellería de Industria e Comercio20.  Aínda que o PEDEGA
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14 Por iso proxéctase elaborar “Plans de Racionalización dos Labores Extractivos e Acondicionamento
Ambiental” (CEF, 1999: 40).

15 Especialmente molestias e perturbacións, diminución da función dalgúns órganos (e.g. reducción da
capacidade pulmonar), morbilidade e mortalidade. Os efectos poden ser agudos (a curto prazo e reversibles) ou
crónicos (a longo prazo e irreversibles). O sistema respiratorio é o máis afectado pola presencia de contaminantes
na atmosfera aínda que se poden producir ou agravar tamén os problemas de tipo cardiovascular (Bascom et al.,
1996: 3-50 ).

16 Especialmente importantes en Galicia son os efectos das deposicións ácidas (SO2) sobre os edificios de
pedra granítica, que foi (e aínda é) un dos principais materiais de construcción (ECOTEC, 1992). A nivel euro-
peo estes danos estímanse en aproximadamente 10 billóns de ECUS.

17 Pensemos na diferencia entre as emisións derivadas do transporte e as asociadas con procesos de xeración
de enerxía en centrais de combustión de carbón ou fuel.

18 Existen estacións de medición na Coruña, Ferrol, Santiago, Ordes, Lugo, Abadín, Guitiriz, Monforte,
Xove, Ourense, O Barco, Pontevedra e Vigo.

19 Meirama, As Pontes, A Coruña, Cee, Dumbría, Santiago, Sarria, Xove, O Barco, Pontevedra e Vigo.
20 Os organismos xestores das estacións, no caso das zonas de influencia dalgunhas empresas, son as pro-

pias empresas, como é o caso da Central Térmica de Meirama (UEFSA), Central Térmica das Pontes (Endesa),
Alúmina-Aluminio e Celulosas de Pontevedra.



(CEF, 1999: 40) anota unha reducción das emisións á atmosfera de 685.000
t no ano 1987 a 382.000 t no ano 1991, existen aínda zonas (AME, 1995:
50; Cuquejo, 1996; 21; Peña Castiñeira, 1987: 121-134) que superan os
límites e os valores guía, especialmente as zonas urbanas durante determina-
das épocas do ano, e focos localizados de contaminación de orixe industrial
como recolle agregadamente o gráfico 5.

Como é ben sabido existen tres fontes básicas de contaminación atmos-
férica urbana: o transporte, a calefacción e as actividades industriais. Agás en
casos moi específicos (caso da refinería de REPSOL na Coruña ou de ENCE-
ELNOSA en Pontevedra) as cidades galegas non contan con actividades
industriais de importante magnitude emisora. Así mesmo, os sistemas de
calefacción, principalmente os baseados na combustión de gasóleo, contri-
búen a agravar os posibles problemas de contaminación pero non son de por
si a principal causa destes. Polo tanto, a principal causa da contaminación do
aire nas nosas cidades vai ser a emisión derivada do tráfico de vehículos.

Gráfico 5

DEPOSICIÓNS ACEDAS TOTAIS

Fonte: Axencia Medioambiental Europea, 1995: 41

28



Actualmente todas as cidades contan con estacións de medición das con-
centracións dos principais contaminantes (ben xestionadas pola Dirección
Xeral de Saúde ou polos Laboratorios Municipais dos propios concellos).
Baseándonos nos datos proporcionados por estas redes (Cuquejo, 1996: 21,
28 e datos da Consellería de Sanidade) podemos concluír que o principal
contaminante urbano son as partículas en suspensión máis que os niveis de
SO2 ou outros contaminantes (a excepción parece ser a cidade da Coruña
con niveis un pouco maiores de SO2 debido á proximidade da refinería de
REPSOL). Tamén se observan maiores problemas nos períodos invernais,
debido ó maior uso do transporte privado e da calefacción e a posibles fenó-
menos de inversión térmica21.

Gráfico 6

EMISIÓNS DE SO2

Fonte: Axencia Medioambiental Europea, 1995: 41
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21 Datos proporcionados directamente pola propia Consellería de Sanidade, Subdirección Xeral de Saúde
Ambiental, para o período 1990-95.



Das sete principais cidades galegas, as que presentan medicións máis ele-
vadas de contaminantes atmosféricos son Santiago e Vigo, superando os
valores guía establecidos en determinados puntos da cidade (Peña
Castiñeira, 1987; Cuquejo, 1996: 21) con elevada circulación de vehículos.
Así mesmo, nestas dúas cidades o problema vese agravado polas especiais
características orográficas da zona, rodeadas de elevacións, que impiden a
acción dispersora dos ventos. En xeral, e seguindo a tendencia europea,
aínda que as emisións dos novos vehículos son menores debido á incorpora-
ción de novas tecnoloxías e á súa maior eficiencia enerxética, estas melloras
vense contrarrestadas polo incremento no número de vehículos e das dis-
tancias percorridas por vehículo. É salientable a ausencia case total nos últi-
mos anos de contaminación debida ó chumbo, consecuencia da progresiva
renovación da flota e da transición cara a vehículos diesel ou á gasolina sen
chumbo.

Unha parte importante das emisións á atmosfera prodúcense fóra dos
grandes núcleos urbanos, preto da localización dos procesos industriais. As
refinerías de petróleo e industrias petroquímicas, as metalurxias, as centrais
termoeléctricas, a industria química (principalmente de fertilizantes e bio-
cidas) e as plantas de pasta de papel son os principais emisores deste tipo de
contaminación na nosa comunidade. Esta dependerá do tipo de industria,
das condicións de emisión (por exemplo, a altura de chemineas) e do nivel
de tecnoloxía tanto do proceso como do control de emisións.

Aínda que a tecnoloxía foi permitindo que os niveis de emisións dimi-
nuísen considerablemente nas últimas décadas algúns dos efectos, tanto
sobre as poboacións achegadas como sobre os cultivos (forestais e agrícolas)
e a vexetación, aínda persisten. O contaminante de orixe industrial máis
significativo é o SO2, que constitúe o 88% das emisións totais (CEF, 1999:
40) e séguenlle en orde de importancia as partículas en suspensión e os
metais pesados. A provincia da Coruña explica o 94% das emisións totais
(gráfico 6). As principais fontes emisoras son, sen dúbida, as centrais ter-
moeléctricas22 co uso de lignitos que producen emisións á atmosfera de cin-
zas con alto contido en xofre (MMA, 1998b: 173). Tal é así que só coa
mestura de carbóns importados e, esperemos, co fornecemento de gas,
poderán ser económica e ambientalmente sostibles.
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22 A estructura empresarial do subsector eléctrico galego recolle dos 20 millóns de MW, 13 térmicos e 7
hidráulicos. Aproximadamente a metade da enerxía eléctrica producida en Galicia é térmica e prodúcea unha
empresa, ENDESA, nunha soa planta, As Pontes (Prada, 1999: 90-91). Só Alúmina consome o 38% do consumo
total de enerxía eléctrica de Galicia.
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Vaise sabendo (AME, 1995: 97, 149) que, malia o anterior, non todo o
impacto deriva da deposición ácida senón tamén das características do
medio receptor (terra ou auga) e a súa reacción diante da presencia de com-
postos de xofre  e nitróxeno depositados por precipitación (seca, húmida ou
néboas). Así, as características intrinsecamente ácidas da terra en Galicia
constitúen un elemento adicional de sensibilidade e vulnerabilidade cara a
este tipo de deposición (gráfico 7) co que a sensibilidade xeolóxica á acidi-
ficación de augas superficiais vai ser moi elevada na nosa comunidade.

Gráfico 7
SENSIBILIDADE XEOLÓXICA Á ACIDIFICACIÓN DAS AUGAS

Fonte: Axencia Medioambiental Europea, 1995: 97

B) Contaminación das augas

As augas interiores galegas divídense en dúas zonas, con características e
problemáticas ben diferenciadas. Así, podemos distinguir a zona constituída
por todas as cuncas hidrográficas que discorren integramente por territorio
galego (ríos comprendidos entre o Eo e o Miño) e sobre as que a Comunidade
Autónoma Galega ten as competencias dende o ano 1990. A outra zona está
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constituída polas augas interautonómicas e abrangue as cuncas do Navia,
Eo, Miño-Sil e todas as cuncas ó sur do Miño. Esta é competencia da
Confederación Hidrográfica del Norte.

Existen múltiples publicacións sobre calidade de augas interiores23 así
como medicións da rede de vixilancia da Dirección General de Obras
Hidráulicas (MOPU), a Conferencia Hidrográfica del Norte de España e da
Dirección Xeral de Calidade e Avaliación Ambiental. Nun estudio (Antelo e
Arce24 1996: 353-383) detallado realizado en febreiro do ano 93 nas cuncas
intracomunitarias analízase a calidade das augas24 segundo parámetros físico-
químicos25 , comparando as medicións cos valores establecidos polas directi-
vas comunitarias vixentes e definindo índices de calidade. Semella tomar
corpo a hipótese de que a vertedura de augas residuais urbanas xunto ós
efluentes industriais e mineiros son os causantes da maior parte dos impac-
tos. Á vista dos datos pódese afirmar que a calidade das augas das cuncas
intracomunitarias galegas é, en xeral, boa aínda que existen puntos conflic-
tivos que semellan ser cada vez máis numerosos e nos que sería recomenda-
ble a intervención.

Polo menos en dous casos a causa dos elevados niveis de contaminación
atopados son as explotacións mineiras (Antelo e Arce 1996: 382). En pri-
meiro lugar, é salientable o caso do río Brandelos, afluente do Ulla, que sofre
unha elevada contaminación debido ás correntes superficiais procedentes do
depósito de entullo da mina de Río Tinto en Touro que, aínda que xa non
funciona na actualidade, segue a provocar un forte impacto. Esta contami-
nación pode ser importante sobre a flora e fauna do río Ulla no seu tramo
final. Así, en Ponte Ledesma a contaminación considérase moi alta (Antelo
e Arce 1996: 382). A partir de Ponte Cira o efecto diminúe pola achega de
augas do Deza. En segundo lugar, o estudio sinala a elevada contaminación
do Río Eume despois do seu paso polas instalacións das Pontes (medicións
en Ribadeume) comparado cos valores que presenta na cabeceira. Despois
do Encoro do Eume a calidade química da auga volve mellorar.

23 Cfr. 324 estudios recompilados en 1991 na Base de Datos sobre Estudios Físico-Químicos de Augas
Superficiales Gallegas, Universidade de Santiago de Compostela, 1991.

24 Traballo recollido no libro As augas de Galicia, editado polo Consello da Cultura Galega, 1996.
25 pH, conductividade, cloruros, sulfatos, sílice, calcio, magnesio, alcalinidade, nitratos, fostatos, materia

orgánica, metais pesados, cobre, zinc, cadmio, níquel, ferro, etc.



Na comparación coas directivas comunitarias son os ríos Sar e Anllóns
os que presentan unha peor situación (Antelo e Arce 1996: 382). En ambos
os dous casos o problema débese á contaminación das verteduras urbanas e
industriais procedentes de Santiago e Carballo, respectivamente, e das súas
industrias. Tamén destaca a contaminación do río Lagares, ó seu paso por
Vigo. Á parte dos mencionados, débense citar Xallas, Masma, Xubia, Mero,
Umia, Deza, ríos da Comarca de Ferrol, etc. Neles existen focos de conta-
minación bastante importantes (Antelo e Arce 1996: 382) e debería facerse
un seguimento para evitar o seu empeoramento.

Tocante ás cuncas interautonómicas, a información dispoñible procede
da rede de vixilancia da Dirección General de Obras Hidráulicas e de estudios
do Departamento de Química Física da Universidade de Santiago de
Compostela (1990 e 1993) (Antelo e Arce 1996: 383-422). Todos os datos
amosan que as cuncas do Eo e do Navia presentan bos niveis de calidade,
mentres a cunca do Limia só presenta problemas ó seu paso por Xinzo,
debido ás verteduras urbanas, e a cunca do Támega presenta o mesmo tipo
de problemas ó seu paso por Verín. 

Xa no Miño son de salientar os importantes problemas que está sufrindo
o noso principal curso de auga ó longo dos últimos anos e que veñen oca-
sionados, principalmente, porque existen dous núcleos urbanos importantes
que verten as súas augas residuais directamente nel. A cidade de Lugo afecta
de forma importante á calidade das augas do Miño como tamén, aínda que
en menor medida, a cidade de Ourense. En Lugo existen tamén importan-
tes niveis de nitritos, nitratos e fosfatos relacionados con filtracións asocia-
das a fertilizantes e biocidas agrícolas (Antelo e Arce 1996: 392-393). Así
mesmo, é de salientar a incorporación en Ourense de afluentes, como o
Barbaña, que chegan moi contaminados procedentes do polígono de San
Cibrao. Finalmente, no último tramo incorpórase o río Louro que, despois
do Porriño, arrastra unha forte contaminación de orixe urbana e industrial,
que se mantén ata Tui.

Por último, o río Sil caracterízase polo grande impacto (Antelo e Arce
1996: 411) que sofre a calidade das súas augas no tramo inicial, provocado
polas verteduras procedentes de toda a área de Ponferrada. Estes ocasionan
un aumento xeneralizado e considerable en case todos os parámetros físico-
químicos e proceden tanto de actividades domésticas como das mineiras e
da industria de lousa radicada na zona.
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Se das augas interiores pasamos ás costeiras convén lembrar que Galicia
é a Comunidade Autónoma con máis quilómetros (1.659 km) de litoral,
seguida por Canarias (1.583 km) e Baleares (1.428 km). Dado o interese
productivo e turístico das nosas rías e a súa sensibilidade ante a contamina-
ción, a intervención pública en todas as instancias, municipais ou autonó-
micas faise imprescindible para alcanzar a súa sustentabilidade. Actualmente
existe o Plan de Ordenación dos Recursos Pesqueiros e Marisqueiros de
Galicia, aprobado en 1993 (DOG n.º 13 do 20.1.94), que aborda o sanea-
mento das rías, o establecemento dun centro especializado (Centro de
Control e Calidade do Medio Ambiente Mariño), e tres redes de control de
moluscos e calidade de augas.

Os principais impactos dos ecosistemas costeiros galegos teñen como
causa fundamental a litoralización do desenvolvemento galego (CEF 1999:
45), tanto na poboación como nas actividades productivas (gráfico 1). Os
problemas mais salientables son:

1. Forte antropización da beira litoral con interferencias sobre proce-
sos naturais.

2. Contaminación nas rías de Ferrol, A Coruña, Sur de Arousa,
Pontevedra e Vigo fundamentalmente asociada con verteduras
urbanas e industriais.

3. Sobreexplotación de recursos acrecentada polo cultivo de moluscos26.

A causa fundamental destes puntos de contaminación nas nosas costas é,
xa que logo, o vertido de augas residuais nas zonas de ribeira. Esto vai pro-
vocar, en primeiro lugar, a diminución de pesca de baixura e marisqueo, ó
ser a productividade das nosas rías extremadamente sensible a cambios na
temperatura e concentración dos elementos diluídos na auga. Tamén é
salientable o impacto sobre o turismo (Peña Castiñeira 1998: 138) e os
ingresos que del se derivan. Así, o citado autor (Peña Castiñeira 1998: 141)
presenta os resultados do Programa Galego de Vixilancia Sanitaria das Augas
de Baño Marítimas (vixente dende 1983) e Continentais (vixente dende
1989). No citado plan hai 744 praias marítimas censadas (409 na Coruña,
294 en Pontevedra e 71 en Lugo), cunha extensión total equivalente a 272
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26 En Galicia hai 3.355 viveiros e bateas e a superficie de parques de cultivo mariño estímase en 1.200.000 m2.
As mexilloeiras crean problemas locais pola súa excesiva concentración (detritos e efectos sombra).



km. As medicións realizadas revelan que o 93% das praias galegas aparecen
como aptas para o baño e o 7% como non aptas. Tocante ás áreas do con-
torno das zonas de baño, o 46% presenta boas condicións, o 33% condi-
cións tolerables e o 12% malas. Por outro lado, as augas continentais amosan
un balance un pouco peor, cun 71% de zonas aptas e 29% de non aptas.
Neste caso, o 53% das áreas do contorno das zonas de baño presentan malas
condicións, un 33% condicións tolerables e só un 14% considéranse boas.

Sobre o estado da depuración de efluentes líquidos en Galicia hai que
sinalar que o 30 de Maio de 1991 publicouse no Diario Oficial das
Comunidades Europeas a Directiva 91/271/CE sobre tratamento de augas
residuais urbanas, como resposta á resolución do 28 de xuño de 1988. Esta
directiva estableceu a adopción, por parte dos Estados membros, das medidas
necesarias para garantir o correcto tratamento das augas residuais
urbanas antes do seu vertido. A Directiva obriga ós Estados membros a tratar
os vertidos urbanos de forma que,  a máis tardar,  no 2005 todos teñan un
tratamento axeitado antes de chegaren ó mar.

Gráfico 8
ESTADO DA DEPURACIÓN DE AUGAS EN ESPAÑA E GALICIA

Fonte: Plan Nacional de Saneamento e Depuración (BOE 12 de maio de 1995)
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Para a aplicación desta directiva27 o Plan Nacional de Saneamiento y
Depuración do Ministerio de Medio Ambiente elaborou un inventario de
instalacións de depuración (1992) e realizou un diagnóstico da situación da
depuración en España (gráfico 8). Baseándose neste diagnóstico, que puña
enriba da mesa as carencias existentes naquel momento en Galicia, entén-
dese que no ano 1997 o orzamento destinado a esta materia fose o 60% do
investimento total en infraestructura hidráulica (CEF 1999: 38).

Na contaminación do mar son salientables tamén os vertidos de petró-
leo e outras sustancias orixinadas pola navegación de buques, a construcción
e reparación naval e, sen dúbida, os accidentes. No seu momento os verti-
dos orixinados por catástrofes afectaron gravemente ós cultivos mariños. Así
temos o caso do petroleiro Urquiola, que obrigou a pechar a extracción de
marisco nos parques da ría da Coruña e arredores; o caso do Mar Exeo, que
afectou tamén ás actividades e parques de cultivo así como ás bateas e gaio-
las de peixes das rías da Coruña, Ares-Betanzos e Ferrol; e o caso do Erkowit,
que fixo o propio durante máis dun ano na ría da Coruña (Peña Castiñeira,
1998: 136). No gráfico 9 podemos observar como a costa atlántica de
Europa, e o noroeste galego en particular, forma parte das áreas con maior
número de accidentes rexistrados.

Débense incluír tamén, neste tipo de contaminación a derivada da lim-
peza de buques. Iso a pesar de que os residuos xerados nestes procesos están
regulados mediante  un convenio (RD 438/1994 do 11 de marzo que incor-
pora o convenio MARPOL 73/78), que establece unha rede de xestores
autorizados para actuar nos portos, e que actualmente o 95% das instala-
cións portuarias galegas están adheridas a este convenio (CEF, 1999: 96).
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27 Materialízase na Lei 29/1985 de agosto, de Aguas e a Lei 22 /1988 de xullo, de Costa que establecen dife-
rentes medidas para conseguir unha mellor calidade das augas continentais e marítimas, respectivamente, entre as
que destacan o sometemento á autorización das actividades susceptibles de provocar contaminación do dominio
público hidráulico ou do dominio público marítimo-terrestre e, en especial, dos vertidos. A Directiva trasponse ó
ordenamento xurídico interno mediante o Real Decreto Lei 11 /1995, do 28 de decembro (BOE n.º 312 do 30
de decembro de 1995), polo que se establecen as normas aplicables ó tratamento das augas residuais urbanas. A
execución da lexislación corresponde ás CC.AA. (en virtude das competencias estatutarias outorgadas polo art.
148. 1. 9ª da Constitución). En 1996 aprobouse o Real Decreto 509/1996 de 15 de marzo co obxectivo de com-
plementar as normas sobre recollida, depuración e vertedura das augas residuais e urbanas e completa á incorpo-
ración ó dereito interno da directiva.



4. Residuos sólidos urbanos e outros de orixe industrial

A fachada atlántica da península (na que se inclúe Galicia) raras veces se
adoita contemplar como unha área metropolitana de tipo medio na que des-
taca a súa alta densidade de poboación en relación cos interior peninsular e,
mesmo, co mediterráneo. Cando isto sucede adoitan facerse necesarias vías de
comunicación de grande capacidade e velocidade (autoestradas, liñas ferro-
viarias, etc.) así como todo tipo de infraestructuras de servicios (tratamento
de residuos sólidos e líquidos), e xorden problemas asociados  á conxestión
poboacional sobre a calidade de vida (emisións, urbanismo, ruídos, etc.).

A cantidade crecente (como o é a nosa renda familiar) de residuos
domésticos e urbanos complícase en Galicia cunha xeración, aínda que cer-
tamente menor, difusa e máis difícil de xestionar nos asentamentos periur-
banos e rurais. Nos dous casos a recollida, control e tratamento destes así
como a súa reducción e reciclaxe son asuntos aínda abertos. E mentres nun
caso –os sólidos– está en xogo o aforro de recursos naturais e a reducción
de impactos sobre o medio e a saúde humana, noutros28 –os líquidos–
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Gráfico 9
EFUSIÓNS DE PETRÓLEO EN ACCIDENTES MARÍTIMOS

(maiores de 10.000 barrís, dende o ano 1994)

Fonte: Axencia Medioambiental Europea (1995: 388)

28 A excepción, esperemos, foi o vertedoiro de Bens (A Coruña) que se esparexen no mar.



chega a estar en xogo unha das nosas riquezas privilexiadas: as rías produc-
toras de cultivos de altísima calidade e ámbitos de lecer; debido –como
vimos de revisar– á contaminación dos tramos finais fluviais pola actividade
urbana e industrial (Ferrol, A Coruña, Pontevedra e Vigo) (CEF 1999: 41).

Nos residuos sólidos, Galicia con 814.000 t anuais xeradas no 1996
situase no nivel dos 300 kg/habitante/ano que é a ratio (gráfico 10) doutros
países europeos (Islandia, Irlanda, Portugal, Grecia, etc.) de semellante nivel
de desenvolvemento (MMA 1998: 347) (CMA 1998: 27) aínda que por
baixo de CC.AA. españolas de maior PIBpc relativo.

Na súa composición29 destaca a materia orgánica con preto da metade
(400.000 t) seguida do papel e cartón (máis de 200.000 t) e xa cunha menor
importancia en peso: plásticos (89.000 t) e vidro (50.000 t). A situación
polo que atinxe ó seu tratamento, debe cualificarse como de transición. No
pasado recente –ano 1996 (gráfico 11) – a recollida en masa (non selectiva)
derivaba maioritariamente cara a vertedoiros que non reunían uns mínimos
ambientais (incontrolados) e só menos de 300.000 t se depositaban en ver-
tedoiros axeitados (MMA 1997). Esta situación contrastaba coa media espa-
ñola que canalizaba, xa daquela, maioritariamente a recollida en masa cara a
vertedoiros controlados e o resto entre a compostaxe e os depósitos incon-
trolados. Por comunidades é significativo dicir que se Cataluña xestionaba a
parte que non vai a vertedoiros vía incineración, Valencia (ou Madrid)
facían isto mesmo vía compostaxe.

Actualmente a situación está a modificarse –no Plan SOGAMA– nunha
triple dirección: co selado-eliminación de vertedoiros incontrolados, coa pro-
gresiva recollida selectiva, reciclaxe de vidro e papel e coa incineración (cadro
2). Malia que aínda está aberta a discusión no binomio compostaxe / incine-
ración semella haber consenso sobre o obxectivo da separación na orixe, da
reciclaxe e da eliminación da parte non tratada en vertedoiros controlados.

Para a nosa situación de partida, a estructura de xestión do Reino Unido
semellaría a mais plausible a curto prazo; mais despois diso, o peso da reci-
claxe (Dinamarca), da compostaxe ou da incineración (Alemaña) son
opcións30 abertas sempre sobre a base da reducción na orixe, da reducción
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29 Elaboración propia sobre porcentaxes de MMA97: 153 ou CMA98: 32.
30 Sobre xestión de RSU cfr. MMA 1998: 576 e ss.



Gráfico 10
INTENSIDADE DE RSU (1996)

KG. /HABITANTE/ ANO

Fonte: Elaboración propia sobre MMA 1997 e CMA 1998
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Gráfico 11
ESTRUCTURA DO TRATAMENTO DE RSU

1996

Fonte: Elaboración propia sobre MMA 1997



do depósito en vertedoiros e da recollida selectiva. Pero un prudente rea-
lismo neste asunto non debera facernos esquecer de ónde vimos e que cos
datos máis recentes (IGE 1999: 12), mentres mais do 90% das vivendas
contan con recollida en masa só o 34% a teñen selectiva, condición necesa-
ria para calquera outra opción.

Cadro 2

RSU EN PAÍSES DA UE NO 2000 E PLAN SOGAMA

Vertedoiro           Reciclado          Compostaxe     Incineración

Galicia 30 29 0 39

Dinamarca 21 44 10 25

Alemaña 14 20 26 40

R. Unido 70 20 5 5

Fonte: Elaboración propia sobre CMA1998: 75 e EC 1997a: 34 cadro 3.5.

No que se refire ós residuos industriais funciona, dende o ano 1994, o
Centro de Tratamento de Residuos Industriais de Somozas (A Coruña), xes-
tionado pola Sociedade Galega de Residuos Industriais (Sogarisa) que segue
o modelo de tratamento do Plan de Residuos Industriais e Solos
Contaminados de Galicia (1995-2000). Actualmente prodúcense en Galicia
3.700.000 t/ano de residuos de orixe industrial, dos cales, 555.000 t/ano son
residuos perigosos (CEF 1999: 39). A distribución dos residuos perigosos en
Galicia, en porcentaxe das distintas categorías aparece representada no grá-
fico 12.

Malia que os residuos tóxicos31 e perigosos quérense pasar de 555.000
Tm/ano (o 85% son barros vermellos producidos na obtención da alumina que
van cara a un depósito controlado) a 164.000 –no medio prazo– (CEF 1999:
39) o seu destino actual é: o 30% reutilízanse, o 47% vertedoiro e o 22% depó-
sito controlado. Os aceites e filtros de aceites usados recóllense, dende 1991,
mediante vehículos autorizados para seren almacenados en centros de transfe-
rencia (A Coruña, Pontevedra e Ourense). Os aceites, despois de tratados, utilí-
zanse para combustión no sector cerámico e dos filtros obtense chatarra e
aceite32.
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31 Non se inclúen os especiais: hospitalarios, pilas, baterías, vehículos, pneumáticos, etc. Unha idea da súa
contía dánola o proxecto de ENVIROIL Galicia S.A. –tamén en Somozas- para tratar 18.000 t/ano de pneumá-
ticos e 22 millóns de litros/ano de aceites (La Voz de Galicia 22.3.00).

32 A normativa autonómica aplicable está integrada pola Lei 10/97 de Xestión de RSU, o D 154/98 que
presenta o catálogo de residuos de Galicia, o D 260/98 que regula a autorización de xestión de RSU e o D 263/98
sobre a autorización de producción e xestión dos RP.



O Plan Nacional de Residuos Perigosos (1995-2000) (Resolución
28/04/95) compara a situación galega coa do resto das comunidades do
Estado en canto a producción de residuos perigosos no ano 1994. Galicia
sitúase como a cuarta comunidade productora destes residuos, detrás de
Cataluña, País Vasco e Asturias.

As causas da contaminación dos solos temos que buscalas tanto nos resi-
duos industriais coma nas filtracións derivadas de usos agrarios (cfr. supra).
Os seus efectos dependen fundamentalmente do tipo de contaminante,
tempo de permanencia e tipo de solo, podendo producirse perda da pro-
ductividade da terra ou da súa capacidade para satisfacer usos agrícolas, de
vivenda ou lecer. Tamén pode xerar contaminación de augas superficiais e
soterradas, mesmo chegando a afectar á cadea alimentaria. A causa destes
posibles efectos o MOPTMA (1993) determina o volume de augas, residuos
e terreos para os que se fai preciso o seu tratamento (gráfico 13). Nós temos
19 enclaves contemplados no Plan de Residuos Tóxicos e Perigosos e Solos
Contaminados de Galicia (1995-2000). Débense salientar tamén problemas
puntuais33 coma o da contaminación por lindano no Porriño.
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Gráfico 12
DISTRIBUCIÓN PORCENTUAL DE RESIDUOS PERIGOSOS

GALICIA (1998)

Fonte: Peña Castiñeira, 1998: 193

33 CMA 1999, “Zonas de Actuación dentro del Marco de Investigación de Suelos Contaminados por
Residuos del Lindano en el Polígono de Toneiros, O Porriño, Pontevedra” e “Informe - resumen de los trabajos
realizados con relación a la investigación de detalle de la contaminación por HCH en el entorno del polígono de
Torneiros, O Porriño, Pontevedra”.
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5. Conclusións

Galicia sufriu un cambio económico de gran alcance nos últimos 40
anos e, tamén un cambio nas condicións ambientais con signos evidentes de
desequilibrio (como noutras partes pero con datos propios). O necesario
axuste non ten só unha faciana na actividade directamente productiva senón
tamén no aspecto institucional. As normas e conductas dos xestores públi-
cos cambian en función de factores económicos e sociais, e desempeñan un
papel relevante no proceso de axuste.

Os impactos derivados do desenvolvemento teñen dúas grandes caras
dende a perspectiva da economía ambiental. En primeiro lugar, os proble-
mas de sustentabilidade (perdas de biodiversidade e de equilibrio natural) e,
en segundo lugar, os problemas de calidade de vida (afectada tamén pola
calidade da auga, do aire, ruído, conxestión, etc.).
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Gráfico 13
SOLOS CONTAMINADOS

Fonte: MOPTMA, 1993. El Medio Ambiente en España

Nº Actividades Industriais Inventariadas
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Nº Lugares Caracterizados



A combinación da diferenciación económica coa incidencia ambiental
levounos a separar, na exposición, tres grandes ámbitos:

Problemas na agricultura e no mundo rural

A causa económica máis evidente deriva da combinación do factor aban-
dono de espacio rural (usos e localizacións menos rendibles) e dun factor de
intensificación (sobre todo notoria en plantacións forestais e pradería), pero
tamén nas formas de actividade. Algunhas consecuencias salientables son os
efectos dos xurros e fertilizantes químicos no chan e na auga, ligados ó aban-
dono e tamén os cultivos monoespecíficos, que levan á xeración dunha base
pirófita (para incendios forestais) e pragas específicas.

As perdas económicas non son só directamente productivas, senón que
as deterioracións da calidade do solo e da auga e perdas de flora e fauna levan
tamén, como consecuencia, a perda de actividades de turismo e ocio. O
recurso ós espacios naturais protexidos aínda parece estar en desenvolve-
mento parcial.

A industria e o mundo urbano

As manifestacións máis nocivas percíbense a partir do crecemento
urbano (desequilibrio espacial e distribución de persoas e actividades) e as
necesidades creadas ou adquiridas en infraestructura, transporte e enerxía.
Focos de impacto forte son tamén algunhas actividades productivas (extrac-
tivas, centrais térmicas, etc.).

Os impactos ambientais, ademais das alteracións a paisaxes e patrimonio
histórico-cultural, detéctanse na calidade atmosférica e na calidade das
augas. No caso das augas, atopamos impactos tanto nas concas hidrográficas
como no litoral marítimo, especialmente castigado pola afluencia maior de
poboación e actividade económica que contribúe á contaminación e sobre-
explotación de recursos.

Da mesma forma que antes, as perdas non son exclusivamente en pro-
ductos senón tamén en posibilidades turísticas, e as que se deriven dos
impactos no medio e na productividade natural.

Finalmente, separamos de maneira específica a xeración de residuos sólidos
urbanos e de orixe industrial. As principais manifestacións son semellantes ás
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doutros espacios de nivel de desenvolvemento equiparable e, por suposto, de
maneira diferente segundo o tipo de núcleo de poboación.

Os problemas están bastante tipificados e están sendo tratados pero, evi-
dentemente, as opcións de tratamento que se deben escoller son susceptibles
de discusión tanto dende a perspectiva do seu valor como solución ambien-
tal como dende a xestión económica.

A modo de conclusión, a evolución económica e demográfica galega das
últimas décadas xerou problemas ambientais asociados, da mesma forma que
ocorreu na maior parte dos países occidentais. A fase actual é, ou polo menos
debería ser, a de utilizar todas as ferramentas técnicas dispoñibles dende o
punto de vista científico e económico para realizar un axeitado diagnóstico
e intentar reformar as nosas pautas de crecemento, co obxectivo de alcanzar
un desenvolvemento sustentable, é dicir, segundo os primeiros parágrafos do
documento Axenda 21, aquel que “consigue satisfacer as necesidades da xera-
ción presente sen comprometer as posibilidades para as xeracións futuras de
satisfacer as súas propias necesidades” (Conferencia das Nacións Unidas
sobre Medio Ambiente e Desenvolvemento, Río de Xaneiro, xuño 1992).
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ANÁLISE ECONÓMICA DOS BENEFICIOS
E IMPACTOS AMBIENTAIS EN ESPAÑA:
TÉCNICAS, RESULTADOS, DEMANDA 

E IMPACTO INSTITUCIONAL

Pere Riera
Universitat Autònoma de Barcelona

1. Introducción

A valoración e avaliación ambiental foron gañando popularidade na
Administración pública de moitos países, o cal achegou máis incentivos para
investigar sobre mellores instrumentos para estimar e avaliar. Dentro da
valoración de bens ambientais, instrumentos coma a valoración continxente
(con moitas variantes), os custos de viaxe e os prezos hedónicos  están a
alcanzar un bo nivel de fiabilidade. O mesmo acontece coas técnicas de ava-
liación: as análises custo-beneficio, o impacto macroeconómico ou mesmo a
avaliación de impacto ambiental son utilizados coma criterio axeitado e
poden empregarse a un nivel novo moi desenvolvido.

Os instrumentos e enfoques de análise de economía ambiental e formu-
lación de políticas proceden basicamente de dúas fontes: as universidades e
a Administración. Isto tamén acontece na maioría dos eidos, dende as cien-
cias ata a tecnoloxía, mais no que atinxe a este relatorio, demostrarase clara-
mente que se cumpre tamén esta afirmación.
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Preséntanse os principais instrumentos de avaliación e valoración; exa-
mínanse as relacións que existen entre a universidade, a administración e a
industria á hora de desenvolveren estes instrumentos, préstase atención ás
aplicacións en España e suxírense futuros avances. No tocante ás aplicacións
en España, xa existen moi boas recensións dos estudios publicados, que se
mencionarán máis adiante, pero, sen embargo hai moitos máis. A valoración
e avaliación forman parte da producción da chamada «literatura gris», é
dicir, informes, traballos sen publicar, etc., o cal os converte nun obxectivo
máis difícil de conseguir para calquera revisión. Mais esta non é a intención
deste relatorio, senón que se intentará demostrar o tipo de orientación do
traballo que se fai en España, en comparación con outros países.

2. Valoración

A mediados do século XX fomos testemuñas do comezo dun move-
mento a favor da valoración dos bens ambientais, e dos bens públicos en
xeral. Dentro dos bens ambientais, os espacios naturais protexidos e as acti-
vidades recreativas foron os que atraeron máis atención. A formulación ini-
cial do método do custo da viaxe demostra o interese social que se agocha
tralos métodos de valoración nas súas orixes, algo que aínda segue a ser apli-
cable na actualidade.

En 1947, o Servicio de Parques Nacionais dos EE.UU. (Ministerio de
Interior) encargou un informe co fin de descubrir o valor social das marabi-
llas naturais que xestionaba. A lóxica disto é que se se coñecía o valor e era
alto, o Servicio de Parques Nacionais tería un argumento máis que convin-
cente para solicitar máis cartos co fin de aumentar o orzamento demasiado
reducido do que dispoñía para xestionar os parques. Ademais, se se daba a
coñecer o valor á xente, este organismo podería planificar unha adecuada
estratexia para recadar parte dos cartos dos visitantes que se beneficiasen
directamente do ben ambiental.

O informe contiña unha enquisa realizada a dez especialistas, ós que se
lles preguntaba se existía algún xeito de calcular o valor dos parques. Nove
dos especialistas dixeron que non era posible, mais Harold Hotelling descri-
biu, nunha carta dunha folla e media (Hotelling, 1949), un método que máis
tarde sería coñecido coma o “Método do Custo da Viaxe”. Nembargantes, as
aplicacións non chegaron ata finais dos anos 50 coa primeira realizada no
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Parque Nacional de Yosemite en California (Clawson, 1959; Clawson e
Kentch, 1966). O valor (o excedente do consumidor) provén fundamental-
mente dunha curva de demanda calculada entre o custo implícito da viaxe
que se fai para gozar do ben ambiental e a frecuencia de visitas ó lugar.

Daquela, producíronse os primeiros intentos de aplicar o método de
valoración continxente. A primeira aplicación completa e influínte deuse
tamén nun espacio natural: un bosque no nordés dos EE.UU. (Davis,
1963). Pero esta vez foi unha iniciativa universitaria: a tese de doutoramento
de Davis. Durante os anos 60 e especialmente dos 70, perfeccionouse o
método identificando as principais tendencias posibles e as solucións máis
axeitadas para evitalos ou superalos á hora de aplicar o método. Na valora-
ción continxente simulábase o mercado cun cuestionario no que o investi-
gador oferta un ben a un prezo determinado e a persoa entrevistada
representa a demanda, aceptando ou rexeitando a oferta. A partir disto cal-
cúlase o valor do producto.

Nos anos 60, xudiu un debate intenso en círculos académicos acerca da
influencia dos investimentos en bens públicos sobre os prezos das terras. Isto
constituía, en parte a base do influínte  artigo de Rosen (1974) que detallou
os alicerces teóricos do Método dos Prezos Hedónicos. Aínda que sexa o
método de valoración menos empregado dos tres, pódense atopar  aplica-
cións ata os nosos días. Consiste fundamentalmente en calcular mediante a
análise de regresión os atributos dun producto que expliquen o seu valor de
mercado (prezos reais do solo, salarios, prezos de venda de coches...). O valor
implícito de cada atributo (incluídas as variables ambientais) derívase do cál-
culo da influencia de cada atributo no prezo do mercado. Para unha expli-
cación sinxela dos tres métodos en castelán, véxase por exemplo Riera
(1993b).

A maioría das achegas máis decisivas no eido da valoración proviñeron,
e aínda proveñen, tanto da universidade como das necesidades da adminis-
tración ou da industria e, moitas veces, da combinación de ambas as dúas.
Esta é unha tendencia incluso máis doada de identificar nos métodos de ava-
liación, como se verá máis adiante neste relatorio.

Dos tres métodos principais de valoración, o máis empregado e o de
valoración continxente. De feito, as aplicación varían en orde de magnitu-
des. O método de prezos hedónicos aplicouse ducias de veces, o método de
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custo da viaxe centos, mentres que a valoración continxente ten milleiros de
aplicacións en todo o mundo.

A Táboa 1 pode axudar a comprender a diferencia que existe no número
de aplicacións e resume as súas principais características.

Táboa 1
Principais métodos para valorar os bens ambientais

O primeiro recadro (prezos de mercado) corresponde á valoración daque-
les productos que teñen un mercado. Son bastante excepcionais no que se
refire ós bens ambientais (xa que tenden a ser bens non comerciables), aínda
que adoita ser un indicador común para os productos de mercado privado.

Unha das diferencias fundamentais entre os métodos da primeira fila  e
os da segunda é a natureza ex-ante ou ex-post do exercicio da valoración. Os
métodos da primeira fila ou reais son os máis útiles para a valoración ex-post,
xa que se basean na observación do mercado, e ese mercado xa ten que exis-
tir para observar o valor. Mesmo así pódense aplicar para valorar un pro-
ducto semellante e logo transferir o valor ó producto ambiental. Por outra
banda, os métodos da segunda fila, ou simulados, son os máis útiles  para a
valoración ex-ante, aínda que se empreguen tamén moitas veces para situa-
cións ex-post.

Os métodos da primeira columna adoitan requerir menos supostos e
hipóteses computacionais cós da segunda columna. Aínda así, algunhas
variacións do método de valoración continxente poden ser moi complexos
desde o punto de vista computacional.

52

MERCADO REAL

OBSERVACIÓN DIRECTA

Prezos do mercado

MERCADO SIMULADO

OBSERVACIÓN INDIRECTA

Custos da viaxe

Prezos hedónicos

Custo da viaxe hipotéticoValoración continxente

Prezos hedónicos
hipotéticos



Os métodos da segunda fila teñen unha vantaxe adicional que resulta
máis importante para entender a popularidade da valoración continxente e
as súas numerosas variacións (ordenación continxente, elección continxente,
puntuación continxente, elección a pares...). A vantaxe consiste en que os
mercados construídos hipoteticamente son moi flexibles e permítenlle ó
investigador ou profesional definir con exactitude un mercado para o pro-
ducto concreto que cómpre valorar. Isto tamén supera unha das principais
limitacións dos  métodos da 1ª fila: con moita frecuencia os datos accesibles
–se están dispoñibles– non son o mellor indicador do producto concreto que
se quere valorar.

En España a popularidade do método da valoración continxente por riba
do do custo da viaxe, e o deste último sobre o dos prezos hedónicos é tamén
evidente e axustado á situación internacional. As razóns son as mesmas en
ambas zonas xeográficas.

A maioría das aplicacións en España empregáronse para valorar parques
e espacios de interese natural, o cal tamén pode acontecer noutros lugares,
aínda que nunha proporción menor. Existen varios traballos que revisan os
exercicios de valoración en España das zonas recreativas, espacios protexidos,
bosques, terras agrícolas, etc. (entre outros, León, 1994; Del Saz, 1996;
González, 1997; Kriström e Riera, 1997), pero non se van analizar aquí polo
miúdo.

A valoración tamén se aplicou a outros eidos. O primeiro estudio en
España foi en transporte (Riera, 1993a), e nel valorábase o impacto ambien-
tal dun determinado deseño de circunvalación urbana. O transporte é o
segundo campo en número de aplicacións en España despois dos espacios
naturais. Relacionada co transporte, a valoración continxente foi empregada
para calcular o valor do tempo da viaxe (Riera, 1997), que tamén foi calcu-
lado mediante outras técnicas. O ruído provocado polo tráfico é un campo
no que tamén se teñen realizado algúns cálculos de valor. No eido da ener-
xía, leváronse a cabo aplicacións para valorar os efectos negativos de emi-
sións contaminantes á atmosfera (Riera e Penin, 2000, e en Galicia, Day et
al., 1999). As actividades relacionadas coa saúde constitúen outro eido con
varias aplicacións (Pinto et al., proximamente). Tamén se aplicou á xestión
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de residuos (Gándara e Riera, 2000). Outro campo de aplicación foi o urba-
nismo (Riera, 1995, Del Saz, 1996). Mesmo o patrimonio cultural foi valo-
rado, como por exemplo a Sagrada Familia de Gaudí en Barcelona (Díaz et
al., 2000).

Desde un punto de vista xeográfico, na maioría das rexións españolas hai
persoas que se dedican á valoración, feito do que son consciente alomenos
en Galicia, Cataluña, Madrid, Illas Canarias, Illas Baleares, Aragón, Murcia,
Valencia, Andalucía e Navarra. Na maioría das rexións esta materia foi dis-
pensada nas universidades en maior ou menor detalle, o cal contribúe a dar
a impresión de que este campo vai en rápido aumento dentro da economía
en España.

Unha diferencia ben apreciable entre as aplicacións da valoración en
España e nalgúns outros países, especialmente  nos EE.UU., é  o custo
medio de seu exercicio. Difiren en orde de magnitude. Un exercicio de valo-
ración continxente nos EE.UU. pode superar facilmente os 300.000 euros
(50 millóns de pesetas), mentres que en España pode estar próximo dos
20.000 euros (3 millóns de pesetas) ou menos. Nembargantes, alomenos en
España a meirande parte non vai destinada ó proceso de deseño, de elevado
custo en tempo, nin á informatización senón á realización das e ntrevistas.
A empresa especializada en enquisas pode cobrar preto de 20.000 euros por
500 enquisas persoais. Ás veces, especialmente cando o exercicio se realiza
con obxectivos académicos, os estudiantes son utilizados como entrevista-
dores, baixando fortemente o seu custo.

En España, moito máis ca nos EE.UU., os profesionais das aplicacións
de valoración adoitan ser profesores universitarios e faise moi pouco nas
empresas de consultaría privadas. O baixo orzamento para o profesional
pode ser unha das razóns. Outra é que en España este campo de estudio é
“máis novo” (comezou a principios dos anos 90) e moito traballo está rela-
cionado con teses de doutoramento ou con investigación dalgún tipo. Por
último, outra razón é que a Administración local, máis cá rexional ou cen-
tral, ou a industria privada, adoita encargar estudios nos que se require  valo-
ración de bens ambientais, o cal implica moitas veces un orzamento
pequeno e relacións estreitas con universidades achegadas.

54



3. Avaliación

En España, na maioría das ocasións, empregouse o método da valoración
simplemente para calcular o valor dun ben público. Nembargantes, tamén
se pode empregar como parte dun método de avaliación, do que veremos
varios exemplos.

O método de avaliación preferido polos economistas é probablemente a
chamada análise custo-beneficio. Pode medir o atractivo dun proxecto,
investimento ou política cun indicador numérico moi sinxelo; o índice
interno de rendibilidade, ou o valor neto actual, ou a relación beneficio-
custo. Ademais, tamén pode clasificar varios proxectos, distinguindo os que
superarían o test de avaliación dos que non.

A análise custo-beneficio é un método que ten en conta as externalida-
des ambientais e os bens de non mercado en xeral, se son relevantes para o
impacto sobre o benestar social do proxecto que se vai avaliar. Ten en conta
todos os custos e beneficios importantes, xa sexan privados ou externos,
observables no mercado ou non, expresándoos en termos monetarios ano a
ano. Polo tanto, aplicar unha análise de custo-beneficio dun proxecto con
externalidades esixe algún tipo de valoración previa, e aquí é onde entra a
valoración na avaliación como no caso da análise custo-beneficio: tradu-
cindo a unidades monetarias un custo ou un beneficio que ten un valor  non
directamente observable nun mercado existente e polo tanto, contribuíndo
ó cálculo do fluxo neto de beneficios menos custos.

A historia das análises custo-beneficio remóntase a mediados do século
XX, cando comezou a aplicarse de forma xeneralizada, especialmente nos
EE.UU. Trala Segunda Guerra Mundial, os EE.UU. investiron moitos car-
tos en infraestructuras, concretamente en estradas. Estes investimentos pro-
moveron a recuperación económica e o emprego (seguindo o pensamento
macroeconómico keynesiano dominante) e tamén se supoñía que ía axudar
a trasladar con máis rapidez  persoal e material en caso de guerra. De cal-
quera xeito, o goberno federal necesitaba un modelo de análise custo-bene-
ficio para a maioría dos investimentos en infraestructuras. Esta necesidade
exerceu influencia en persoas das universidades e centros de investigación
que prestaron atención a esta metodoloxía. A maioría das melloras aínda
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empregadas na actualidade producíronse entre os anos 50 e 60. Foi un
fenómeno liderado polos gobernos dos EE.UU.  Isto pódese comprender xa
que a chamada análise custo-beneficio social ten a súa dimensión externa
que vai máis alá da parte privada que promova o investimento e, polo tanto,
ten en conta todo o interese público. De aí que se poida dicir que é un
método de moito interese para políticos que toman decisións no sector
público, ou para organismos internacionais coma o Banco Mundial ou ban-
cos rexionais semellantes, que desenvolveron este instrumento durante os
anos 60 e 70. En Europa ata os anos 90 non comezaron algúns investimen-
tos da UE a esixir unha análise custo-beneficio formal antes do financia-
mento do proxecto, aínda que moi poucos incorporaron nesta análise os
impactos ambientais. Máis adiante vaise falar sobre a razón disto e a súa
posible solución na cuestión da transferencia de beneficios.

España, como a maioría dos países desenvolvidos, ten un grande número
de aplicacións  custo-beneficio. Xa Albi en 1988 publicou unha lista abun-
dante de obras editadas e desde entón, a lista foi medrando. Nembargantes,
o número de aplicacións cunha dimensión ambiental é máis reducido.
Mesmo o Goberno español, á hora de anunciar unha guía para aplicar a aná-
lise custo-beneficio ás estradas, non inclúe nela os impactos ambientais.
Dous dos recentes traballos españois sobre custo-beneficio cunha dimensión
de impacto ambiental son os de Riera e Macian (1998) e Riera e Penin
(2000).

Ás veces, a valoración fóra do mercado representa todos os beneficios (ou
todos os custos), mentres que os custos (beneficios) poden calcularse máis
facilmente mediante prezos de mercado convencionais. Todo o exercicio de
comparación de custos e beneficios dun proxecto ou unha política é moito
máis sinxelo cando xa se lle descontan os valores ó período de tempo inicial.
Así, un exercicio de valoración continxente pode resultar moito mais útil
para os políticos que toman decisións.

Un exemplo deste fenómeno pode verse na Figura 1, que inclúe un cál-
culo de valoración continxente do valor social dunha nova política de xes-
tión dos residuos para a área metropolitana de Barcelona. Aquí compárase o
custo per cápita do proxecto coa disposición a pagar que ten cada persoa
entrevistada.
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Figura 1
Avaliación do Programa de Xestión de Residuos Urbanos

da área metropolitana de Barcelona

A liña horizontal representa o custo e a liña descendente a disposición individual a pagar en pesetas
en 1998. (Fonte: Riera e Gándara 1999)

A conclusión que se pode sacar deste exemplo é dobre: por unha banda,
que os beneficios medios son maiores cós custos medios, e, por outra, que
unha gran maioría de persoas estarían a favor da nova política (que implica
máis reciclaxe e menos vertedoiros), mentres que a xente que está contra
representa a minoría. Ademais indica que a xente que está máis a favor da
nova política está disposta a pagar moito máis do custo real.

Moitas veces o exercicio da avaliación é substituído ou complementado
por un exercicio de “impacto económico”, que ten a característica peculiar
de que converte en “beneficios” o que na análise de custo-beneficio se con-
sidera como un custo. Esta definición pódese explicar mellor cun exemplo:
imaxínense dúas opcións, A e B, para a construcción dun túnel dunha
estrada baixo unha montaña. Os beneficios dos usuarios son idénticos e a
única diferencia é o custo, xa que a opción A é máis barata cá B, probable-
mente debido á composición do solo. Na análise  custo-beneficio preferirí-
ase a opción A á B, máis desde un punto de vista do impacto económico, a
opción B consideraríase máis aconsellable cá A xa que xeraría máis emprego
e un maior aumento do Producto Interior Bruto.
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Para evitar en parte a espectacularidade das cifras e para achegar máis o
enfoque do impacto económico a un método de avaliación razoable, o
impacto económico dun investimento determinado pode compararse co
impacto económico dun investimento da mesma cantidade estendido a toda
a economía. Noutras palabras, para ver se o investimento nun determinado
proxecto xeraría maior ou menor impacto económico que deixar este diñeiro
na economía para que os investidores e os consumidores o pidan prestado.

Isto último a penas acontece, mais se se calculase produciría sorpresas.
Por exemplo, o investimento en estradas xera un impacto diferencia positivo
tanto en termos de emprego coma de producto. Sen embargo, o investi-
mento en telecomunicacións xera un efecto positivo na productividade, e
máis un impacto diferencial negativo no emprego. A aplicación do impacto
económico xeneralizouse moito tamén en España. Pódese consultar un tra-
ballo recente feito en Galicia en 1997 por Argimón.

O enfoque do impacto económico, aínda que é moi empregado, non se
ocupa explicitamente do medio natural, o cal pode supor un grande reto
para futuros traballos.

O enfoque da avaliación que ten máis en conta o medio natural é a ava-
liación de impacto ambiental. A súa orixe constitúe probablemente o mellor
exemplo de cooperación entre a universidade e outros profesionais.

Deseñouse na segunda metade dos anos 60 nos EE.UU. e adquiriu
forma xurídica o 31 de decembro de 1969 na Lei de Política Ambiental
Nacional (LPAN). Con ela estableceuse a obriga de que os organismos do
goberno central solicitasen unha avaliación de impacto ambiental para os
proxectos de maior envergadura. Ademais creouse un novo organismo
público que máis tarde evolucionou ata converterse na EPA (“Axencia de
Protección Ambiental”) que dirixía todo o proceso de aplicación e execución
desta lei.

Daquela a sociedade estaba cada vez máis preocupada polos danos ó
medio natural provocados polos investimentos públicos en infraestructuras.
O benestar das xeración actuais e as futuras xa estaba presente na axenda. Os
profesores universitarios tiñan un coñecemento xeral dos métodos e técnicas
empregados para discernir entre os impactos ambientais que poderían ser

58



considerados graves e os de menor importancia. A administración desempe-
ñou o papel do investidor en bens públicos. A idea era xuntar eses elementos.

A LPAN obrigaba á Administración a garantir que se tivera en conta o
medio natural a través do estudio de impacto ambiental. Para iso,  os profe-
sores universitarios tiñan coñecemento de cómo facer esas avaliacións. O
enfoque baseábase en que debía haber colaboración para satisfacer mellor as
demandas da sociedade. Con certeza a última palabra tíñaa a administra-
ción, a cal podía continuar cun investimento con maiores impactos, pero a
diferencia estaba en que agora eses impactos serían avaliados explicitamente
no proceso de toma de decisións.

Os profesores universitarios deron paso ós profesionais das empresas de
consultoría privadas, pero aínda colaboraban coa EPA e outros organismos
públicos para establecer procedementos e presentar técnicas axeitadas. Esta
é a tendencia xeral na relación entre a administración, a universidade e
outros profesionais, a cal tamén pode atoparse en España, aínda que en
menor medida.

Outros países comezaron a seguir a iniciativa dos EE.UU. nos anos 70 e
a Unión Europea adoptouna a mediados de 1986, coincidindo coa entrada
de España na Unión. Como se adoptou a través dunha directiva que afec-
taba a todos os Estados membros, España tamén lexislou sobre esta materia,
converténdose en lei en 1988.

Desde entón, a práctica da avaliación de impacto ambiental en España é
case rutineira. Sen embargo, o nivel científico da ampla maioría das aplica-
ción non é nin con moito complexo ou innovador, o cal pode explicarse por
varias razóns:

- Os estudios de impacto ambiental son encargados polo investidor.

- O investidor adoita gastar poucos cartos no estudio, polo tanto dificulta
que se apliquen técnicas máis caras e que levan moito tempo.

- Moitas veces o investidor adoita elixir profesionais que poderían facer o
traballo con menos problemas e esixencias.

59



- Por último, a cantidade de avaliacións de impacto ambiental levadas a 
cabo en España é moi grande, e o feito de aplicar procedementos máis
innovadores requiriría un maior esforzo na preparación profesional.

Nembargantes, hai algunhas excepcións que adoitan atoparse naqueles
proxectos  de investimento de moita envergadura. Un exemplo moi recente
é o da avaliación de impacto ambiental do proxecto de ampliación do aero-
porto de Barcelona. A convocatoria de propostas realizada polo investidor
(AENA) estableceu o límite do orzamento en 100 millóns de pesetas + IVE
(arredor dos 700.000 euros). Esta situación resulta excepcional. Ademais
houbo outra interesante excepción: a nova pista de aterraxe vai invadir unha
zona húmida protexida. Aquí a convocatoria de propostas estableceu que o
estudio tería que valorar en unidades monetarias o devandito impacto
ambiental.

Este exemplo demostra unha forma de mellorar facilmente o procede-
mento de avaliación de impacto ambiental, tanto en España coma noutros
países, que se comentará no seguinte epigrafe.

4. Os Avances

Eu creo firmemente no potencial da cooperación entre a universidade e
a administración, a industria e os profesionais. Demostrou que foi moi útil
no pasado e podería seguir sendo efectivo no futuro. Os profesionais das
empresas privadas e da administración pública son moi innovadores e o
mesmo acontece coa xente que traballa nas universidades e noutras institu-
cións de investigación. A asociación de todos eles resulta un xeito moi atrac-
tivo de avanzar.

Ademais tamén creo firmemente que os profesores universitarios non
deben tratar de competir cos profesionais da empresa privada en estudios
que implican os temas anteriormente mencionados. Certamente poden facer
o traballo a un prezo máis baixo,  mais, na miña opinión, os profesores uni-
versitarios deberían desempeñar este papel de innovadores máis claramente
cando se implican en actividades de consultoría.

Un dos principais obstáculos para a expansión do uso da valoración
ambiental nos métodos de avaliación é sen dúbida o custo da estimación e
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o tempo que se require. É moi raro que un bo estudio de valoración con-
tinxente  remate en menos de seis meses. Normalmente require case nove
meses, un período excesivo de tempo (e custo) para as aplicacións ó estudio
de impacto ambiental convencionais, a análise custo-beneficio normal ou
mesmo un estudio de impacto económico.

Sen embargo, existe unha forma de racionalizar máis o proceso, a que na
bibliografía existente sobre valoración ambiental se chama «transferencia de
beneficio». Na análise custo-beneficio da infraestructura do transporte faise
para case todos os beneficios. Os usuarios da infraestructura proxectada moi-
tas veces non valoran directamente o aforro de tempo, senón que esta valo-
ración extraese doutros estudios ou dunha estimación media dispoñible para
os profesionais. En España é o goberno central quen publica os valores,
aínda que non se actualizan moi a miúdo. Acontece exactamente o mesmo
co valor dos accidentes, feridos e mesmo as mortes prematuras.

Pero esta situación non se dá no medio natural, probablemente por
varias razóns. Unha é que a práctica de transferir valores de tempo ou acci-
dentes ten unha tradición moito maior (xa que comezou antes) cós valores
ambientais. A segunda é que a variedade de impactos ambientais é moito
maior có tempo ou ca outros bens semellantes, polo tanto resulta difícil esta-
blecer convencións.

Sexa cal for a razón, semella razoable pensar que no futuro a valoración
ambiental normalizará esta práctica de transferencia de beneficios, o cal
requirirá varios valores para aqueles impactos dos que se fan máis estudios.
En España xa se teñen coñecementos suficientes en espacios abertos protexi-
dos e actividades recreativas como para intentar facer unha metaanálise e así
poder deducir e transferir valores para o seu uso na análise custo-beneficio e
na avaliación de impacto ambiental.

Existen moitos campos de investigación que poderían contribuír a
mellorar máis a valoración e avaliación de aspectos ambientais. Por sinalar
algún, poderíanse facer melloras relacionadas co tema da equidade, xa que se
a toma de decisión non ten en conta só a eficiencia, senón tamén cuestións
relativas á distribución de ingresos, os métodos de valoración poden axudar
moito.
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A valoración continxente, por exemplo, como se basea en enquisas, pode
obter boa información sobre os ingresos da xente e relacionala coa disposi-
ción a pagar. Deste xeito xa sabemos que os bens ambientais teñen unha
elasticidade da renda inferior á unidade (Kriström e Riera, 1996). Noutras
palabras, a xente está disposta a pagar máis se ten mais ingresos, pero a
medida que aumentan os ingresos, a súa disposición a pagar polos bens
ambientais medra máis a modo. Isto significa que, en proporción, a xente
con menos ingresos está disposta a pagar unha parte maior destes cá xente
con ingresos máis altos.

Esta información podería logo alimentar o método de avaliación. Unha
das críticas que se lle fai á análise custo-beneficio é que se preocupa da efi-
ciencia, pero non dos beneficios netos. A solución introducida a finais dos
anos 60 consistía en empregar ponderacións para favorecer a poboación con
ingresos máis baixos. Sen embargo, a forma en que se aplicou non lle gus-
tou á maioría dos analistas. Se ambos enfoques se puidesen asociar dunha
maneira mellor, a utilidade da análise custo-beneficio aumentaría moito.

5. Conclusións

En resumo, a economía aprendeu a incluir a valoración e a avaliación dos
bens e impactos ambientais. O seu primeiro avance debeuse á cooperación
entre a administración pública e as universidades e institucións de investi-
gación e en menor medida, a industria. Se España quere seguir máis de cerca
ós países máis desenvolvidos, a cooperación debe aumentar no futuro.

As posibilidades de valoración e avaliación económica son altas en case
todos os campos. O eido máis popular para a súa aplicación está relacionado
cos espacios naturais e actividades de lecer, pero tamén se pode aplicar a con-
taminación atmosférica, a problemas das augas, ós danos ó solo, ós proble-
mas relacionados coa saúde, ó urbanismo e moitos outros.

A investigación útil para a administración pode facerse en áreas de inte-
rese común cos profesores universitarios. Os métodos de avaliación perfec-
cionados, o deseño de impostos, a avaliación de novos investimentos, a
análise do valor dos bens ambientais e a comprensión de cuestións de equi-
dade constitúen só algunhas das áreas posibles nas que se pode realizar unha
cooperación fructífera.
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BENEFÍCIOS DA CONSERVAÇÃO DA
NATUREZA E DA PAISAGEM

O caso da intervenção pública agro-ambiental no contexto da UE

José Manuel Lima e Santos
Instituto Superior de Agronomia
Universidade Técnica de Lisboa

1. A conservação da natureza e da paisagem e a política agro-ambiental da UE

• Um rico e diversificado património biológico e paisagístico

O espaço rural europeu encerra um rico e diversificado património bio-
lógico e paisagístico, produto de muitos séculos de ocupação humana e dos
sucessivos reequilíbrios que se foram dando, ao longo da história, entre prá-
ticas produtivas, agrícolas e florestais, e processos ecológicos.

Mesmo paisagens profundamente humanizadas contêm muito mais do
que simples artefactos da presença humana. Por exemplo, em Inglaterra, o
número de espécies de árvores e arbustos por cada 30 metros de sebe indica,
aproximadamente, a idade dessa sebe em séculos1. Deste modo, mesmo as
sebes que compartimentam os campos agrícolas não são mero resultado da
sua plantação pelo homem para fins utilitários. Pelo contrário, a sua com-
posição e estrutura podem testemunhar processos seculares de colonização
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por novas espécies; nalguns casos, podem mesmo sugerir origem directa a
partir da própria floresta natural que foi arroteada para criar terra agrícola,
muitos séculos atrás. No mesmo sentido, a composição florística de um
prado pode testemunhar séculos de uso humano como prado permanente.
O reviramento para conversão em terra arável ou a fertilização azotada para
aumentar a produtividade do prado, por um lado, ou, por outro, a coloni-
zação por arbustos após cessação do corte para feno podem fazer desapare-
cer, por muito tempo, algumas espécies características de plantas herbáceas e
invertebrados. Estes e muitos outros elementos do património biológico e
paisagístico da Europa rural dependem, pois, da manutenção de certo tipo
de práticas de aproveitamento, hoje em equilíbrio com os processos ecológi-
cos subjacentes.

A diversidade do património biológico e paisagístico da Europa rural
assenta em dois factores: (1) a variabilidade de condições ecológicas de base,
desde a periferia do Mediterrâneo à tundra boreal; e (2) a acentuada dife-
renciação de ritmos de modernização da agricultura entre países e regiões. 

Assim, por exemplo, nas terras baixas da bacia parisiense e do Leste de
Inglaterra, bem como nos grandes vales irrigados do Sul da Europa, predo-
mina hoje uma agricultura intensiva, de grande escala e especializada. A
maior parte do território foi aproveitado como terra arável, restando apenas
pequeníssimas manchas de bosque, zonas húmidas e outras “ilhas” de vege-
tação semi-natural, geralmente acantonadas nos piores solos. A intensifi-
cação cultural no espaço cultivado e a sua extensão marginal às pequenas
manchas ainda não cultivadas podem ter impactes fortemente negativos na
qualidade da água, do solo ou do ar, ou ainda no estado de conservação das
próprias “ilhas” semi-naturais remanescentes. Dentro do espaço cultivado
há, geralmente, já poucos valores naturais ou histórico-culturais a proteger,
estando estes valores sobretudo associados àquelas “ilhas” remanescentes.

Por outro lado, nas zonas semi-áridas não irrigadas em torno do
Mediterrâneo, bem como, em geral, nas montanhas e terras altas europeias,
o ritmo de modernização agrícola foi mais lento. O território está aqui, em
grande medida, ocupado por sistemas agrários que fazem um uso pouco
intensivo dos factores de produção agrícola modernos. Existem ainda eleva-
dos valores naturais e histórico-culturais, quer dentro do próprio espaço cul-
tivado quer nos incultos e bosques, que frequentemente ocupam parte

68



importante do território. Bignal e McCraken (1996) concluíram que, entre
os nove países europeus por eles estudados2 , a Península Ibérica continha,
só por si, aproximadamente metade da área ocupada por estes sistemas agrá-
rios pouco intensivos de elevado valor natural. O principal risco de degra-
dação do património natural e paisagístico destes sistemas não decorre da
intensificação ou da extensão da agricultura a todo o território aproveitável,
mas sim do abandono de sistemas agrários, economicamente muito margi-
nais, ou da florestação maciça com um tipo de floresta de baixo valor natu-
ral. De facto, um estudo recente sobre o abandono de terras agrícolas em
zonas economicamente marginais da UE (Baldock et al. 1996) mostra que
as regiões em que o risco de abandono é maior abrangem as zonas semi-ári-
das e as terras altas e montanhosas em torno do Mediterrâneo, bem como a
franja oeste das Ilhas Britânicas e as Terras Altas da Escócia. A coincidência
com a zona onde predominam os referidos sistemas agrários extensivos de
elevado interesse de conservação, identificada por Bignal e McCraken
(1996), não podia ser mais perfeita.

• Política de conservação na UE

A procura crescente de espaços rurais de lazer com elevada qualidade
ecológica e historico-cultural, as exigências de protecção do património
natural e paisagístico por parte de ONGs ambientalistas, e ainda uma série
de compromissos internacionalmente assumidos, por exemplo a Convenção
sobre a Biodiversidade de 1992, levaram os poderes públicos nacionais e
europeus a dar um peso cada vez maior aos objectivos de conservação da
natureza e da paisagem. 

Até há pouco tempo, a maior parte dos objectivos e medidas de política
de conservação eram de nível nacional e compreendiam sobretudo a criação
e gestão de redes nacionais de áreas protegidas. Nalguns países, existiam
ainda algumas iniciativas complementares de conservação abrangendo o
espaço rural como um todo e não apenas zonas restritas de elevado valor
natural ou paisagístico. 

Em 1979, a Directiva “Aves” conferiu dimensão europeia à política de
conservação – “uma vez que as aves migratórias não conhecem fronteiras, a
Europa deve assegurar a sua conservação” (Comissão Europeia 1999a). 
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Reconhecendo o facto de as políticas agrícola, florestal, rural e regional
da UE terem profundos impactes no estado de conservação da natureza, a
União deu um passo mais significativo para a criação de uma política verda-
deiramente europeia de conservação da natureza: a “Directiva Habitats” de
1992. Com esta Directiva iniciou-se um processo que levará à criação da
rede Natura 2000, uma rede europeia de áreas protegidas com objectivos de
conservação de nível europeu. Esta rede compreenderá as áreas já designadas
ao abrigo da Directiva de 1979, i.e.: as Zonas de Protecção Especial (ZPE)
das Aves, bem como aquelas a designar por proposta dos E.M. ao abrigo da
Directiva de 1992, i.e.: os Sítios de Interesse Comunitário (SIC). O processo
de designação de SICs deverá estar concluído em 2004, após o que os E.M.s
deverão progressivamente introduzir regras de protecção e medidas de gestão
dos sítios.

• Integração do ambiente na PAC e emergência da política agroambiental

Paralelamente a todo este processo da política de conservação propria-
mente dita, tornou-se cada vez mais clara para a opinião pública europeia a
existência de uma forte ligação entre a agricultura e a qualidade ambiental,
nomeadamente o estado de conservação da natureza. O facto de as explo-
rações agrícolas gerirem mais de metade do território da União e os impac-
tes negativos da modernização agrícola dos anos do pós-guerra foram
factores decisivos para a emergência desta percepção da importância da
dimensão ambiental da produção agrícola.

Nas palavras do  Comissário  Europeu  Franz  Fischler:  “O  contribuinte
não  pode mais aceitar que se gaste dinheiro a apoiar um sector agrícola que
não presta o devido cuidado aos factores ambientais. Ele está, contudo, cada
vez mais preparado  para  pagar  em  troco de uma sólida protecção ambien-
tal.” (Comissão Europeia 1997).

A necessidade de integrar o ambiente na política agrícola é frequente-
mente justificada com base numa falha de mercado, ou seja: os preços de
mercado não incorporam as consequências ambientais das decisões dos agri-
cultores. Estas consequências não dão assim origem a custos e/ou benefícios
privados para o agricultor, pelo que o óptimos privado não coincide com o
óptimo social. Logo, “as políticas devem fornecer os instrumentos mais  ade-
quados, e ter em conta a disposição da sociedade a pagar  por aqueles bene-
fícios.”  (Comissão  Europeia  1998: 126).
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A uma pressão crescente do público europeu, em geral, e das ONGs
ambientalistas, em particular, veio a juntar-se o peso de uma série de com-
promissos internacionais, assumidos sobretudo durante a Cimeira do Rio
em 1992, que vão no sentido de uma crescente integração da dimensão
ambiental em todos os sectores de actividade económica, incluindo a agri-
cultura e a floresta. A nível europeu, esta necessidade de integrar o ambiente
nas diversas políticas sectoriais tinha já entrado formalmente em vigor com
o Acto Único de 1986. Por sua vez, o 5º Programa de Acção da U.E. para o
Ambiente (de 1992) considera a agricultura um dos cinco sectores prioritá-
rios em matéria de integração do ambiente nas políticas comunitárias, esta-
belecendo mesmo uma meta concreta neste sentido: até ao ano 2000, 15%
de toda a terra agrícola da U.E. deveriam estar ao abrigo de acordos de
gestão agro-ambiental com os agricultores.

A integração do ambiente na Política Agrícola Comum (PAC) dá-se
num momento em que esta estava a sofrer uma importante crise interna,
resultante do seu próprio sucesso em promover o incremento da produção e
da produtividade agrícolas durante os anos do pós-guerra. Os excedentes
estruturais de oferta em diversos sectores da produção agrícola, que se acen-
tuaram nos anos oitenta, requeriam um controlo da oferta e da despesa
pública associada à PAC. Outra fonte de pressão para a reforma da PAC
vinha dos parceiros comerciais da UE, especialmente no âmbito das nego-
ciações do GATT, os quais estavam descontentes com o efeito negativo da
PAC nos mercados internacionais de produtos agrícolas. Esta crise da PAC
facilitou, de certo modo, a entrada de interesses ambientalistas no, até então
bastante fechado, debate acerca do futuro da política agrícola (cfr. Winter
1996; Baldock e Lowe 1996).

Para além de uma série de medidas técnicas de carácter ambiental, e de
programas de apoio à extensificação da produção, visando sobretudo con-
trolar a oferta, um marco essencial na integração do ambiente na PAC foi o
artigo 19º do Regulamento (CEE) no. 797 de 1985. Este autorizava os EMs
a designar zonas ambientalmente sensíveis (Environmentally Sensitive
Areas, ou ESAs), dentro das quais era possível propor aos agricultores acor-
dos de gestão de 5 anos, visando melhorar ambientalmente as práticas agrí-
colas, em troco de um pagamento anual durante os 5 anos, inicialmente por
conta do respectivo EM3.
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Com a reforma da PAC de 1992, surgem uma série de medidas de acom-
panhamento, entre as quais as chamadas medidas agro-ambientais ao abrigo
do Reg. (CEE) no. 2078/92. Este regulamento requeria agora que cada EM
desenvolvesse medidas agro-ambientais em todo o seu território, embora a
aceitação de um contrato de gestão por parte do agricultor continuasse a ser
voluntário. Dado o seu carácter de medidas de acompanhamento da reforma
da PAC, as medidas agro-ambientais visavam três objectivos complementa-
res a esta reforma: (1) procurar que esta pudesse gerar benefícios ambientais;
(2) compensar as perdas de rendimento agrícola eventualmente resultantes
da reforma; e (3) obter também alguma contenção da oferta agrícola
mediante uma extensificação ambientalmente positiva. O Reg. (CEE) no.
2078/92 alargou significativamente os problemas ambientais alvo de ajudas,
incluindo agora também alguns dos problemas típicos da Europa do Sul, tais
como o abandono de terras agrícolas e florestais, o aumento do risco de
incêndios, e a ruína das paisagens tradicionais em socalcos. A obrigatorie-
dade de aplicação para os EMs e este alargamento de âmbito4 estiveram na
base de um significativo sucesso de aplicação em muitos EMs, atingindo-se
em 1998 os 20% de Superfície Agrícola Útil (SAU) da UE. Isto ultrapassava
já bastante os 15% propostos como meta para o ano 2000 no 5º Programa
de Acção Europeu em Matéria de Ambiente. Contudo, nos países do Sul,
com excepção de Portugal, as taxas de aplicação permaneciam abaixo
daquela meta: Grécia, 1%; Espanha, 3%; Itália, 14%, e Portugal, 17%
(Comissão Europeia 1998)5.

No seu conjunto, a despesa pública anual da UE com a política agro-
ambiental (50% dos pagamentos aos agricultores, excepto nas regiões de
objectivo 1, onde essa percentagem é de 75%) era de cerca de 1,7 biliões de
ECU, ou seja: cerca de 4% de toda a despesa do Fundo Europeu de
Orientação e Garantia Agrícola (FEOGA) secção Garantia (Comissão
Europeia 1998). Deste modo, a política agro-ambiental representa hoje uma
das mais importantes fontes de financiamento da UE para fins ambientais,
e provavelmente a maior para fins de conservação da natureza e da paisagem.
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do Norte, sobretudo o Reino Unido, a Dinamarca e a Holanda, e dava, portanto, resposta a problemas agro-
ambientais característicos destes países: conservação da natureza e da paisagem e prevenção da poluição das águas,
num contexto de uma agricultura moderna e intensiva. Deste modo, aquando da reforma da PAC de 1992, só
estes 3 países, seguidos depois pela França e a Alemanha, tinham designado ESAs.

5 A França (23%), que inclui também uma importante parte da chamada Europa do Sul, tinha uma taxa de
aplicação um pouco acima da média europeia (20%).



Deste modo, seria de esperar que alguns países utilizassem parte do seu
orçamento agro-ambiental para obter objectivos de conservação de nível
Europeu (muito embora o regulamento admita objectivos de conservação de
nível nacional ou regional como igualmente legítimos no âmbito dos pro-
gramas nacionais ou regionais). Tal utilização é particularmente relevante se
atendermos à extensão territorial que virá a ser ocupada pela Rede Natura
2000 em alguns países europeus, e portanto, aos respectivos custos de gestão
(Comissão Europeia 1999a). Acresce ainda o facto de, em muitos sítios da
Rede, a agricultura ser o principal utilizador do solo e aquele com mais
impacte a nível dos objectivos de conservação. Por exemplo, no caso de
Portugal, 65 sítios foram propostos para designação como SIC, os quais se
estendem por 1.215.000 hectares, ou seja mais de 12% da superfície terri-
torial (Comissão Europeia 1999a). Em mais de metade desta área (montan-
has, terras altas e zonas semi-áridas do interior), os principais valores naturais
em causa dependem da manutenção dos actuais sistemas agrários extensivos.
Países como a França começaram já a fazer uso dos fundos agro-ambientais,
nomeadamente no contexto das operações locais do programa agro-ambien-
tal francês, para gerir os sítios da futura Rede Natura 2000 (Comissão
Europeia 1998).

Os aspectos de concepção e aplicação mais característicos da actual polí-
tica agro-ambiental da UE são: (1) o tipo de instrumento de política utili-
zado, (2) o âmbito da política, e (3) o modo de aplicação descentralizado e
flexível, através de programas nacionais, regionais ou locais.

Quanto ao tipo de instrumento de política, a aplicação das medidas
baseia-se na utilização de contratos de gestão entre uma autoridade pública
e o agricultor. Estes contratos especificam um conjunto de prescrições de
gestão, de carácter obrigatório ou proibitivo (exemplos: obrigatoriedade de
fazer pelo menos um corte anual da erva; proibição de cortar antes de Julho;
não utilizar mais de 50 Kg de azoto por hectare), que o agricultor subscreve,
voluntariamente, para receber um determinado pagamento anual. Aquelas
prescrições de gestão podem implicar uma mudança maior ou menor face às
práticas habituais do agricultor. O contrato pode dizer respeito a toda a explo-
ração ou apenas parte dela; pode, alternativamente, aplicar-se à totalidade, ou
parte, de um determinado uso do solo (exemplo: prado permanente, olival,
terra arável). O contrato tem uma duração mínima de 5 anos. Geralmente um
contrato padrão (acompanhado por uma taxa fixa de pagamento por hectare)
é proposto ao conjunto dos agricultores de um país, região ou pequena zona
que preencham determinadas condições de elegibilidade. O pagamento anual
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é calculado com base na perda de rendimento e custos adicionais implicados
pela subscrição (e cumprimento) das prescrições de gestão, podendo ainda
incluir um elemento de incentivo.

Relativamente ao âmbito da política agro-ambiental, considera-se que
esta corresponde à contratação de agricultores, por parte do Estado, para a
prestação de uma série de serviços ambientais. Na medida em que estes ser-
viços impliquem restrições de gestão relativamente ao tipo de práticas a que
o agricultor teria, de outro modo, direito, a figura da contratação faz sen-
tido: o agricultor está, de facto, a vender temporariamente um conjunto de
direitos, pelo que é remunerado com base nos custos incorridos. Na medida
em que as práticas de gestão ambientalmente benéficas estejam compreen-
didas no conjunto das boas práticas agrícolas que a sociedade entende ter
direito de esperar da parte do agricultor, com base em custos a incorrer pelo
próprio (princípio do poluidor pagador), não existe lugar para a contratação:
o agricultor não pode vender direitos de que não dispõe. Não podem,
igualmente, ser objecto de medidas agro-ambientais proibições a que os agri-
cultores estejam já sujeitos no âmbito dum regulamento de uma Área
Protegida ou dum plano de acção de uma Zona Vulnerável Nitratos
(Directiva “Nitratos”), em que estejam situados6.

O novo quadro legislativo comunitário aprovado no âmbito das propos-
tas da Agenda 2000 exprime isto do seguinte modo: “Os compromissos
agro-ambientais devem ir para além da mera aplicação das boas práticas agrí-
colas correntes.” (Reg. (CE) N.º 1257/1999). Cabe aos EMs definir o con-
teúdo das boas práticas agrícolas correntes a nível nacional ou regional. 

Cabe ainda aos EMs condicionar, se necessário, em função de critérios
ambientais, o acesso a outros apoios da PAC, tais como as ajudas ao rendi-
mento no âmbito das Organizações Comuns de Mercado (OCMs) ou as
Indemnizações Compensatórias (ICs) concedidas aos agricultores em zona
desfavorecida. Nestes casos, estas condições não podem também ser objecto
de medidas agro-ambientais, uma vez que estas “devem dar origem a serviços
que não sejam fornecidos por outras medidas de apoio” (Reg. (CE) N.º
1257/1999).
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As condições de aplicação da política agro-ambiental dependem muito
das particularidades de cada região ou local, as quais definem as necessida-
des, problemas, e potenciais agro-ambientais desse espaço geográfico. Deste
modo, em obediência ao princípio da subsidiariedade7, a política agro-
ambiental é aplicada, de modo extremamente flexível, mediante programas
nacionais ou regionais, a elaborar e implementar pela autoridade compe-
tente ao nível territorial em causa. Assim, é a este nível que se estabelecem
os objectivos ambientais concretos a atingir (qualidade da água, biodiversi-
dade, conservação do solo...), se hierarquizam estes objectivos, e se conce-
bem as medidas a aplicar para os atingir. Entre os objectivos ambientais e
suas prioridades, consideram-se como igualmente legítimos os objectivos de
nível comunitário (espécies e habitats listados em directivas comunitárias),
nacional ou regional. O que conta é a relevância destes objectivos face à pro-
blemática nacional, regional ou local, conforme o caso, e a escolha das medi-
das mais eficazes para os atingir no contexto particular em causa.

O único papel da Comissão é o de aprovação de programas propostos
pelos EMs, os quais são previamente avaliados quanto à sua arquitectura
geral (coerência interna) e quanto à sua compatibilidade com a PAC e as
diversas políticas comunitárias em geral. A Comissão aprova ainda propos-
tas de alteração aos programas em aplicação.

Ao abrigo do novo Regulamento do desenvolvimento rural (Reg. (CE)
N.º 1257/1999), que acompanhou a reforma da PAC de 1999, as medidas
agro-ambientais passam a ser objecto de programação conjunta com as res-
tantes medidas de desenvolvimento rural. Assim, o referido regulamento
apenas proporciona um largo menu de instrumentos de política (apoio ao
investimento na exploração agrícola, ICs em zona desfavorecida, florestação
de terras agrícolas...). A autoridade, nacional ou regional, responsável pela
programação deverá estabelecer objectivos de desenvolvimento rural que res-
pondam à problemática da região em causa e aplicar o “pacote” de medidas
que melhor permita alcançar estes objectivos. Este carácter integrado da pro-
gramação favorece claramente a articulação entre objectivos e medidas, ten-
dendo a eliminar conflitos e potencializar complementaridades. Por
exemplo, a aprovação dos apoios ao investimento pode ser condicionada à
não degradação da paisagem; a qualidade desta será promovida por medidas
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agro-ambientais específicas, e explorada por apoios ao turismo rural, o qual
poderá deixar algum dinheiro na região. Embora não ignorando possíveis
conflitos entre estes objectivos e acções, a OCDE (1999a) refere também a
necessidade de integrar as amenidades ambientais no desenvolvimento rural,
como a melhor forma de conduzir, simultaneamente, à conservação e ao
desenvolvimento das zonas rurais.

2. A avaliação da política e dos programas agro-ambientais

• Necessidade de avaliação

O modo flexível e descentralizado de concepção e aplicação da política
agro-ambiental, mediante programas nacionais ou regionais confere um
papel crucial à avaliação. De facto, até 1998 tinham sido aprovadas 218 alte-
rações a programas em curso (versus 137 novos programas), o que dá conta
do carácter experimental da política e da elevada frequência de exercícios
avaliação (os quais devem suportar propostas de alteração; Comissão
Europeia 1998). A avaliação dos programas tem tido papel importante, quer:

(1) ex ante, no que se refere à concepção do programa e à decisão de
aprovação por parte da Comissão; quer 

(2) on going, i.e.: durante a fase de implementação, para sugerir mel-
horamentos a introduzir em programas em curso, a propor à
Comissão; quer ainda 

(3) ex post, para demostrar, de modo transparente, os benefícios obti-
dos como resultado dos fundos públicos aplicados, e para potencia-
lizar a aprendizagem tendo em vista a concepção e implementação
de futuros programas.

O actual quadro regulamentar define a obrigatoriedade de uma avaliação
em cada uma destas três fases (Comissão Europeia 1999c)8.
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A avaliação satisfaz, assim, as necessidades de três tipos de agentes: (1) a
autoridade que gere o programa, através das componentes apoio à concepção
de novos programas, sugestão de melhorias a introduzir em programas em
curso, e aprendizagem com a experiência passada com vista a futuros pro-
gramas; (2) a Comissão, através da componente informação para a tomada
de decisões de aprovação de novos programas ou de alteração a programas
em curso, bem como para a proposta de reformas da própria política no seu
conjunto; e, “last but not the least”, (3) o público contribuinte, as ONGs,
outros interesses organizados, e os próprios agricultores, a quem devem ser
claramente demonstrados os benefícios ambientais dos fundos públicos apli-
cados e das restrições introduzidas nas práticas produtivas.

Para além disso, a avaliação da política agro-ambiental da UE deverá
ainda servir para convencer os parceiros comerciais da UE de que não se trata
de mais um apoio disfarçado aos produtores agrícolas europeus, no contexto
do comércio mundial de produtos agrícolas. A demonstração crucial neste
contexto é a de que se trata de uma política que visa benefícios ambientais
reais, com base na aplicação de dinheiro dos contribuintes europeus, os quais
estão dispostos a pagar por estes benefícios (cfr. citação do Comissário Franz
Fishler). Assim, tratar-se-á apenas da contratação de um serviço público,
para o qual existe procura efectiva e cujos efeitos no comércio mundial (por
se tratar de uma produção conjunta com produtos agrícolas transaccioná-
veis) não distorcem a concorrência, desde que o serviço ambiental seja pago
a preço de custo.

de designação de SICs deverá estar concluído em 2004, após o que os
E.M.s deverão progressivamente introduzir regras de protecção e medidas de
gestão dos sítios.

• Critérios de avaliação

Segundo a fase do ciclo de vida do programa, a avaliação dirá respeito a
um determinado subconjunto dos seguintes critérios (adaptado de
Comissão Europeia 1999c).

ˇ Relevância diz respeito ao ajustamento dos objectivos propostos às neces-
sidades e potencial agro-ambiental do contexto socioeconómico a que o
programa é suposto dar resposta.
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ˇ Coerência interna e externa dizem respeito, respectivamente, ao (i) ajus-
tamento entre recursos empregues, medidas e objectivos; e às (ii)
relações, positivas ou negativas, entre o programa em causa e outros pro-
gramas comunitários ou nacionais que com ele interagem.

ˇ Eficácia é uma medida do grau em que os impactes observados do pro-
grama (intencionais ou não, positivos ou negativos) realizam os seus objec-
tivos; para ser possível avaliar este grau de realização, os objectivos devem
ser claramente definidos e traduzidos em indicadores quantitativos, para os
quais se estabelecem metas (ex.: manter, aos níveis actuais, a frequência das
espécies características do ecossistema pratense a conservar).

ˇ Utilidade é uma medida do grau em que os impactes observados corres-
pondem às necessidades e potencial agro-ambiental do contexto a que o
programa é suposto responder (difere de eficácia no sentido em que a
avaliação não se faz aqui por referência aos objectivos expressos do pro-
grama mas sim, directamente, por referência às necessidades e potencial
do contexto/problema a que este procura dar resposta).

ˇ Eficiência diz respeito a uma “avaliação dos efeitos alcançados relativa-
mente aos recursos (financeiros ou administrativos) mobilizados; i.e.:
quão economicamente é que os recursos foram convertidos em resulta-
dos ou impactes. Poderiam os mesmos resultados ter sido atingidos com
menos recursos, ou mais resultados com os mesmos recursos?”
(Comissão Europeia 1999c).

Os dois primeiros critérios assumem particular relevância numa ava-
liação ex ante, enquanto que a possibilidade de avaliar os três últimos
depende da observação de impactes, logo está restringida a contextos on
going e, sobretudo, ex post.

• Aspectos específicos e dificuldades na avaliação de programas
agroambientais

Esta secção identifica e discute alguns aspectos específicos da avaliação
de programas agro-ambientais, exemplificando com base numa avaliação da
eficácia do programa.
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Para que a eficácia de um programa que visa objectivos de conservação
da natureza e da paisagem, possa ser avaliada, é necessário que os objectivos
de conservação sejam claramente definidos e traduzidos em indicadores,
para cada um dos quais devem ser definidas metas (ou indicadores de desem-
penho). A título de exemplo, veja-se o caso do objectivo 2 do programa
inglês para a ESA dos Pennine Dales (adaptado de ADAS 1996):

Objectivo 2 – Manter o valor de conservação da área de pastagem

Meta 2.1. 80% da superfície de pastagem coberta por acordos de
gestão.

Meta 2.2. Não redução da frequência das espécies botânicas caracte-
rísticas das pastagens não melhoradas (lista indicada) nas
pastagens cobertas por acordo de gestão.

Meta 2.3. Manutenção ou aumento (relativamente à tendência
nacional, e apenas na área coberta por acordos de gestão)
das populações nidificantes de limícolas, particularmente
ave-fria (Vanellus vanellus), maçarico-real (Numenius
arquata) e perna-vermelha (Tringa totanus).

A meta 2.1 refere-se à taxa de adesão em termos de cobertura de um
recurso ecológico particular (pastagem), a que o programa se dirige. As pri-
meiras avaliações de programas agro-ambientais eram sobretudo feitas por
referência a metas de adesão, o que implicava assumir a eficácia do programa
na produção dos efeitos ambientais visados dentro da área aderente. Porém,
este pressuposto deve ser, ele próprio alvo de avaliação. Este é o objectivo dos
indicadores de qualidade associados às metas 2.2 e 2.39 Como se pode ver,
muitos destes indicadores serão particulares a cada programa. Assim, tem
havido um significativo esforço conceptual por parte da OCDE (em publi-
cação,1999b e c) e da Comissão Europeia (2000, 1999 a e b) para suportar
o desenvolvimento de indicadores agro-ambientais consistentes, inteligíveis,
com uma sólida base científica, relevantes para a avaliação de políticas, e, se
possível, comparáveis e calculáveis com base em informação existente.
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A importância de avaliar explicitamente indicadores de qualidade não
quer dizer que os indicadores de adesão sejam menos relevantes. Em pro-
gramas em que a adesão por parte dos agricultores é voluntária, como é o
caso aqui, uma taxa de adesão significativa, combinada com algum efeito em
qualidade, é crucial à obtenção de resultados. Por definição, sem adesão não
há impacte do programa, porque não há aplicação do programa.
Normalmente, a concepção das medidas implica travar compromissos entre
mais efeitos em qualidade (implicando geralmente restrições de gestão mais
profundas) ou mais adesão (tanto maior quanto menor o carácter restritivo),
os quais deverão ser decididos com base nos objectivos particulares do pro-
grama e do contexto agro-ambiental em que este vai ser aplicado.

O passo seguinte é caracterizar a situação de partida, por determinação
dos valores dos indicadores (neste caso, apenas dos associados às metas 2.2 e
2.3) antes que o programa tenha início. Segue-se, habitualmente, a monito-
rização da evolução dos indicadores em pelo menos dois grupos de situações:
parcelas (explorações) aderentes e não aderentes. A avaliação biofísica de efi-
cácia tem por objectivo mostrar, a partir dos resultados da monitorização,
que: (1) as metas foram atingidas; e que (2) isso aconteceu como resultado
do programa e dos recursos administrativos e financeiros nele aplicados. Para
esta última demonstração, a comparação entre aderentes e não aderentes é
decisiva.

Existem alguns problemas particulares ao uso de indicadores de impacte
nos objectivos de conservação. O primeiro prende-se com o tempo necessá-
rio para que os impactes sejam visíveis. Por exemplo, espécies de plantas
mais raras e valiosas numa perspectiva de conservação podem demorar
muito tempo a aparecer num prado, mesmo depois de adoptadas as práticas
de maneio adequadas; igualmente, o teor de nitratos num aquífero pode
demorar décadas a retomar os níveis normais a partir do momento em que
se adoptaram práticas de fertilização adequadas. O tempo dos processos
ambientais é, assim, pouco compatível com a necessidade de avaliar os
impactes de um programa de 5 em 5 anos.

Um segundo problema prende-se com a imputação dos efeitos observa-
dos ao programa. Estes efeitos podem ter outras origens. Por exemplo, uma
redução de aplicação de fertilizante (e os efeitos ambientais resultantes sobre
os níveis de biodiversidade e de poluição das águas) pode ter sido induzida
por uma redução dos preços de mercado ou por uma alteração da política
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agrícola, e não ser imputável ao programa agro-ambiental. Por esta razão é
importante acompanhar os indicadores seleccionados no grupo de aderentes
e não aderentes, os quais deverão ter estado igualmente sujeitos a estes fac-
tores comuns (preços, outras políticas gerais...). No entanto isto pode ser
insuficiente. Por exemplo, os agricultores mais idosos podem não ter subs-
crito um compromisso de não abandono das suas parcelas agrícolas por 5
anos por não estarem em condições de cumpri-lo, enquanto que os agricul-
tores mais jovens que não punham a hipótese de abandonar aderiram aos
compromissos. Deste modo, vamos necessariamente observar maiores níveis
de abandono entre os não aderentes, mas isso não é devido ao programa.
Existem algumas soluções para atenuar este problema: comparar, à partida
os dois grupos, para assegurar (ou constatar não) comparabilidade; ou inqui-
rir ex post os aderentes para tentar reconstruir o que teriam feito se não esti-
vessem restringidos pelos compromissos assumidos no contrato de gestão.

Um problema semelhante é o de assegurar que os ganhos obtidos na
superfície sujeita a acordo de gestão não foram compensados por perdas fora.
Por exemplo, um agricultor poderá reduzir a aplicação de fertilizantes dentro
da área elegível e intensificar fora. Este efeito, conhecido por efeito de “halo”,
pelo facto de se reflectir num “halo” de agricultura intensiva em redor da área
coberta por um programa, foi investigado no caso das ESAs inglesas
(Saunders 1994). Trata-se de um bom argumento para requerer que o con-
trato de gestão abranja toda a exploração agrícola (há outros argumentos,
igualmente convincentes, contra esta opção; ver Comissão Europeia 1998).

A existência de outros factores (mercados, outras políticas, idade...) a
afectar os efeitos observados, bem como do tipo de compensações negativas
ilustradas com o efeito de halo, aconselham a grandes cautelas na determi-
nação dos efeitos líquidos imputáveis ao programa, i.e.: na determinação dos
impactes deste.

3. Avaliação económica dos benefícios da conservação da natureza e da
paisagem

• Avaliação económica e análise de custo-benefício–usos potenciais no
contexto da política agro-ambiental da UE

A avaliação económica dos benefícios da conservação da natureza e da
paisagem não se apresenta em alternativa ao método de avaliação biofísica
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descrito no ponto anterior10 . Pelo contrário,  a avaliação económica pres-
supõe uma avaliação de impactes biofísicos. Por exemplo, numa avaliação ex
post, a avaliação económica parte dos resultados da análise de impactes
observados. De igual modo, numa avaliação ex ante, será necessário assu-
mir/prever uma série de impactes biofísicos, para que se possa então proce-
der à avaliação económica destes impactes. Assim, a validade e precisão da
avaliação económica dependem da validade e precisão destas avaliações ou
previsões de impactes biofísicos.

A justificação da necessidade da avaliação económica não assenta, assim,
na pretensão de que ela substituiria a avaliação biofísica de impactes, mas sim
no facto de a avaliação económica fornecer ao decisor político, ao gestor do
programa ou ao público em geral, informação que não pode ser extraída ape-
nas dos impactes biofísicos observados ou previstos. Esta nova informação
gerada pela avaliação económica diz respeito às preferências do público rela-
tivamente aos benefícios de conservação em causa.

Vejamos um primeiro exemplo: prevê-se que um determinado programa
venha a permitir manter a vegetação pratense e os muros de pedra, caracte-
rísticos da paisagem de uma determinada região, no estado de conservação
em que actualmente se encontram por oposição a uma degradação previsível
sem o programa. Prevê-se ainda que o custo anual do programa é de 100.000
Euros11 . Deve ou não avançar-se com o programa?.

Dadas as dificuldades conceptuais e empíricas da avaliação económica do
benefício da conservação da vegetação e dos muros, poderíamos simples-
mente, i.e. sem mais informação, confiar a escolha ao decisor político res-
ponsável.

Note-se, no entanto, que, uma vez tomada uma decisão, esta terá neces-
sariamente imputado um valor monetário àqueles benefícios. Uma decisão
desfavorável ao programa indica que, para o decisor, estes benefícios valem
menos do que 100.000 Euros. Uma decisão favorável indicaria que valem no
mínimo aquela quantia.
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A questão de se devemos proceder à avaliação monetária dos impactes da
conservação é, pois, uma falsa questão: uma vez tomada a decisão, qualquer
que ela seja, um benefício monetário terá sido necessariamente atribuído a
esses impactes. Note-se, no entanto, que os benefícios atribuídos derivam
apenas das preferências do decisor. Será isto desejável? 

Para evitar esta questão muitos decisores têm recorrido a pareceres de
peritos em ecologia, paisagem, etc. Os benefícios atribuídos derivam agora
apenas das preferências do decisor e das dos peritos. Será isto desejável? Não
deverão as preferências do público em geral, nomeadamente dos contri-
buintes que pagam o programa, ter uma palavra no processo de decisão?

A avaliação económica dos benefícios da conservação parte do princípio
que as preferências do público devem contar. Para isso, propõe-se estimar
explicitamente a disposição do público a pagar pelos benefícios da conser-
vação, de modo a obter um valor directamente comparável com os custos do
programa. Mesmo que o valor do programa para o público resulte inferior
aos custos, o decisor político é, evidentemente, soberano para decidir
avançar com o programa. Caso este valor resulte supere os custos, o decisor
poderá, ainda assim, rejeitar o programa. Porém haverá alguma pressão para
que explique qual o critério em que se apoiou para tal decisão. 

Note-se que algumas citações anteriores indicam que os decisores públi-
cos tendem a explicar a necessidade de uma política agro-ambiental com
base na falha do mercado em produzir bens e serviços ambientais para os
quais existe uma procura real (i.e.: acompanhada por disposição a pagar) por
parte do público. Deste modo, as tarefas de demonstrar a existência de tal
disposição a pagar (DAP) e sua superioridade face aos custos da política
deveriam estar no centro de qualquer justificação da intervenção pública
agro-ambiental em, pelo menos, duas frentes. Primeiro, face aos contribuin-
tes, cujos impostos são aplicado nestes programas. Segundo, face aos parcei-
ros comerciais, no mercado mundial de produtos agrícolas, a quem é
necessário explicar que se trata de uma contratação dos agricultores para a
prestação de serviços ambientais, para os quais existe DAP por parte do
público europeu. Não de mais um subsídio disfarçado aos agricultores euro-
peus, com significativos custos para estes parceiros comerciais, na forma de
distorções nos mercados dos produtos agrícolas. A simples avaliação biofísica
dos impactes da política não permite realizar nenhuma daquelas tarefas. Não
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demonstra a intensidade das preferências do público por estes impactes, nem
sequer que estes tenham um efeito positivo (face à situação sem política)
sobre o nível de bem-estar social. Também não demostra que, a existir, esse
efeito positivo sobre o nível de bem-estar social seja suficiente para com-
pensar o efeito negativo da tributação adicional por ele determinada.

Levar um pouco mais longe o exemplo anterior da conservação da vege-
tação pratense e dos muros permite-nos mostrar outras limitações do uso da
avaliação biofísica de impactes no processo de tomada de decisão, as quais
podem ser ultrapassadas quando a avaliação biofísica dos impactes é com-
plementada por uma avaliação económica dos mesmos. Assim, suponha-se
que existe agora a possibilidade de (não só manter mas também) melhorar o
estado de conservação da vegetação dos prados, desde que se permita uma
ligeira degradação do estado dos muros de pedra, a fim de respeitar a res-
trição orçamental do gestor do programa, i.e.: afectando mais fundos ao
primeiro objectivo e menos ao segundo. A avaliação de impacte biofísico
apenas nos revelará ex post que, se os objectivos forem realizados, a vege-
tação dos prados melhorou e o estado de conservação dos muros piorou
ligeiramente. Será isto preferível a manter ambos, vegetação pratense e
muros, no seu estado actual de conservação? A avaliação de impacte biofí-
sico não permite responder a esta questão.

Com informação sobre a preferência relativa do público por cada um dos
dois impactes em causa (vegetação e muros), nomeadamente a sua DAP por
cada um deles, seria possível construir indicadores do valor de cada alterna-
tiva (melhorar a vegetação dos prados com alguma degradação dos muros
versus manter ambos no seu estado actual) para o público, o que permitiria
escolher aquela que melhor satisfaz as preferências do público no quadro da
restrição orçamental do gestor. Este tipo de uso dos métodos de avaliação
económica tem um largo espectro potencial de aplicação no quadro da con-
cepção de programas agro-ambientais.

Escolher a alternativa que, respeitando a restrição orçamental, mais satis-
faz o público é o mesmo que (utilizando a linguagem dos critérios de ava-
liação propostos pela Comissão Europeia, 1999c, acima citados) avaliar a
relevância (ex ante) ou a utilidade (ex post) relativa de cada uma das duas
alternativas. A avaliação de impactes biofísicos não suporta, só por si, uma
avaliação quantificada da relevância ou da utilidade de um programa ou
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alternativa de programa. Seria necessário recorrer a numerosas considerações
qualitativas, em grande medida ad hoc, para avaliar a relevância ou utilidade
de um programa na ausência de uma avaliação económica.

Um terceiro e último exemplo refere-se à avaliação da eficiência.
Recorde-se as duas questões acima utilizadas para ilustrar este critério de ava-
liação, i.e.: poderiam os mesmos resultados ter sido atingidos com menos
recursos? ou mais resultados atingidos com os mesmos recursos? 

Este critério é conhecido pelos economistas ambientais sob a denomi-
nação de eficiência de custos (cost effectiveness). É um critério que, dispen-
sando a avaliação económica de benefícios ambientais (e suas complexidades
e dificuldades), desemboca numa análise de custo-benefício parcial. Esta
análise só é válida quando se cumpra uma das duas condições seguintes:

• as alternativas a comparar produzem realmente os mesmos
resultados (relevante para a primeira pergunta), sem o que não
faz sentido uma comparação de custos;

• as alternativas a comparar têm exactamente o mesmo custo, e
todos os impactes biofísicos de uma delas são inequivocamente
superiores (i.e.: mais qualidade da água, mais biodiversidade...)
aos correspondentes impactes de todas as outras (relevante para
a segunda pergunta); sem que esta condição se cumpra, é
impossível seleccionar a melhor alternativa na ausência de uma
ponderação dos diversos impactes, que os torne comparáveis e
adicionáveis, a fim de determinar qual das alternativas obtém o
maior resultado agregado (este é precisamente o papel da ava-
liação económica de impactes).

Ora estas condições são extremamente improváveis na prática. 

Um exemplo interessante, no caso da primeira, é o da comparação entre
duas medidas alternativas para manter a vegetação pratense de uma área: (1)
através do pagamentos aos agricultores para manterem os prados em cultivo
e pastados pelo gado; outra (2) deixando que os prados sejam abandonados,
do ponto de vista produtivo, e incentivando outros agentes (por exemplo,
empresas privadas de prestação de serviços de conservação da paisagem) a
adoptarem um maneio adequado à conservação, ex: corte anual da erva, mas

85



sem pastoreio. É muito provável que a medida (2) não consiga manter uma
vegetação exactamente igual à actual, a qual pode ser mantida com a medida
(1). Assim, saber que (2) sai mais barato do que (1) não é suficiente para
seleccionar a (2), desde que os resultados de (1) sejam percebidos com mel-
hores do que os de (2). Uma avaliação económica de quanto (1) é melhor
do que (2), ou seja da DAP por parte do público por ter (1) em vez de (2),
seria, neste caso, necessária para poder decidir de acordo com as preferências
do público. 

Relativamente à segunda condição, é frequente que cada uma das diver-
sas alternativas compatíveis com uma mesma restrição orçamental seja mel-
hor nuns aspectos e pior noutros, como acontece, por exemplo, no caso
acima discutido de melhor vegetação com piores muros. Nestes casos, não
existe, à partida, uma alternativa claramente superior às outras, e é necessá-
rio conhecer a DAP por mais de cada um dos impactes positivos (qualidade
da água, biodiversidade...) para poder determinar o valor total de cada alter-
nativa para o público. Só assim poderemos seleccionar aquela que mais satis-
faz o público no quadro da restrição orçamental.

Deste modo, e exceptuando os (poucos) casos em que uma das con-
dições acima referidas se verifique, a avaliação da eficiência comparada de
duas alternativas de programa requer uma avaliação económica dos impac-
tes biofísicos (incluindo impactes negativos) e uma análise de custo-benefí-
cio completa. Uma análise de eficiência de custo (análise custo-benefício
parcial), embora mais simples e não requerendo avaliação económica de
impactes, não é, em geral, válida. 

Resumindo, existe um largo espectro de aplicações potenciais para a ava-
liação económica dos benefícios de conservação da natureza e da paisagem
no quadro da concepção e avaliação de programas agro-ambientais. A ava-
liação económica é frequentemente a única maneira de realizar, com vali-
dade lógica, uma série de tarefas analíticas, por exemplo:

• fundamentar, perante os contribuintes, a relevância, utilidade e efi-
ciência da despesa pública afecta à política agro-ambiental, no seu con-
junto, ou a um programa em particular;

• permitir seleccionar, ex ante, as alternativas de programa mais eficientes
ou relevantes, aquando da concepção de programas agro-ambientais;
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• apoiar a avaliação da eficiência ou utilidade de um determinado pro-
grama, a sugestão de propostas de alteração ao programa visando
aumentar a respectiva eficiência ou utilidade, ou ainda a concepção de
novos programas mais eficientes ou mais úteis (avaliação on going ou
ex post, respectivamente);

• demonstrar, perante os parceiros comerciais da UE no mercado mun-
dial de produtos agrícolas, que a política agro-ambiental consiste na
contratação de serviços para os quais existe uma procura acompan-
hada de DAP por parte do público europeu.

Para estas aplicações, a quantificação de impactes biofísicos – embora
necessária para verificar a eficácia do programa, e como ponto de partida
para a avaliação económica – não é, só por si, uma alternativa à avaliação
económica.

• Tipos de métodos de avaliação económica dos benefícios da conservação

Um problema geral a resolver por todos os métodos de avaliação econó-
mica de benefícios de conservação é o da não existência de mercados para a
maior parte destes benefícios. Logo, não existe também informação sobre
preços e quantidades, que possa servir para revelar directamente a disposição
a pagar do público, com base nos métodos habitualmente utilizados para
avaliar custos e benefícios económicos de políticas públicas (i.e.: medição de
áreas definidas a partir das curvas da oferta e da procura). 

O facto de não existirem mercados não quer dizer que os indivíduos não
tenham preferências bem definidas pelos diversos benefícios ambientais, ou
que não estejam dispostos a trocar rendimento monetário (isto é: parte dos
bens e serviços que habitualmente consomem) por maiores quantidades ou
melhores qualidades destes benefícios. A estimativa do valor económico de
um impacte ambiental (por hipótese, positivo) baseia-se no conceito de
máxima disposição a pagar (DAP) por esse impacte. Esta representa o mon-
tante que será necessário cobrar pelo impacte em causa para que o indivíduo
fique exactamente no mesmo nível de bem-estar em que se encontrava antes
de beneficiar do impacte. A DAP revela-nos assim a intensidade da pre-
ferência do indivíduo pelo impacte em causa, quando comparada com as
suas preferências por outros bens e serviços igualmente úteis.
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Podemos distinguir diferentes tipos de métodos utilizados para revelar a
DAP por benefícios ambientais não transaccionados no mercado, de acordo
com dois critérios principais:

(1) o tipo de informação utilizada, isto é, o tipo de dados, e 

(2) o método analítico usado para revelar a DAP a partir desses dados.

Existem dois tipos de dados que podem ser usados para estimar a DAP
por benefícios de conservação: dados hipotéticos e comportamentos
observados.

Os dados hipotéticos referem-se a escolhas ou valores declarados pelos
indivíduos em resposta a questões envolvendo cenários hipotéticos, por
exemplo:

(i) quanto é que estaria preparado para pagar, no máximo, na forma de
um bilhete de entrada, se isso fosse requerido para entrar nesta zona
de agricultura de montanha, e assim poder usufruir da sua paisagem
e valor natural?

Como o seu nome indica, os dados resultantes de comportamentos
observados referem-se a escolhas reais dos indivíduos, em resposta a contex-
tos reais, por exemplo:

(ii) durante o ano passado quantas vezes visitou esta zona de agricultura
de montanha para usufruir da sua paisagem e valor natural?

O principal problema com os dados hipotéticos é que as pessoas têm
uma capacidade limitada para absorver toda a informação de que necessi-
tam para poder avaliar correctamente um benefício ambiental (ex: escassez,
qualidade, e existência de substitutos para o benefício em causa) e, assim,
chegar a uma decisão ponderada no curto espaço de tempo disponível
durante uma entrevista. Para além disso, as pessoas podem dar respostas
estratégicas, i.e.: respostas que procuram influenciar a decisão política em
seu favor, sem necessariamente revelar, de forma verdadeira, a sua DAP (por
exemplo, declarar um montante demasiado alto, se gostam do programa,
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por que sabem que o inquérito é anónimo, e ninguém lhes vai, portanto,
pedir exactamente o montante que declararam).12.

Por estas razões, e porque desconfiam em geral das respostas das pessoas,
muitos economistas (que ignoram que a maior parte dos dados que trabal-
ham vêm de respostas de pessoas) preferem trabalhar com base em compor-
tamentos observados. As decisões em contextos reais levariam as pessoas a
ponderar mais os custos de escolher a opção errada, pelo que forneceriam
informação mais fiável sobre as preferências dos indivíduos.

Existem, contudo, problemas tipicamente associados à análise de com-
portamentos observados. O comportamento não fala por si próprio. Necessita
de ser interpretado para revelar as preferências e a DAP dos indivíduos.

Para isto recorre-se à modelação de decisões como aquela observada atra-
vés da questão (ii). Nesta modelação, é necessário ter em conta os aspectos
do contexto real que determinaram a decisão de visitar a área X vezes no ano
passado (i.e.: qualidade da paisagem na zona, custo da viagem até à zona,
poder de compra do indivíduo, tempo livre de que dispõe, e existência de
paisagens substitutas mais perto de casa). Estes aspectos necessitam de ser
descritos no modelo de modo semelhante aquele em que são percebidos pelo
indivíduo, porque as pessoas não reagem à realidade objectiva mas sim à rea-
lidade tal como é subjectivamente percebida.

Por exemplo, o método do custo da viagem (CV)13 baseia-se na estimação
da relação entre o número de vezes que o indivíduo visita a zona e o custo
da viagem (preço implícito de aceder à zona). Trata-se, de facto, de uma
curva da procura para visitar o sítio. Contudo, o preço não é directamente
observável. 

Precisa de ser reconstruído pelo analista, com base na distância perco-
rrida, no tempo gasto na viagem e nos custos que o indivíduo atribui a cada
Km percorrido e cada hora do seu tempo livre. Será que o custo por Km, tal
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13 Ver Ward e Beal (2000).



como o indivíduo o percebe, corresponde apenas a gasolina, ou incorpora
também uma parcela dos custos de fixos do automóvel? Quanto vale cada
hora de lazer para o indivíduo? Estas questões levantam difíceis problemas e
a resposta correcta variará, provavelmente, de indivíduo para indivíduo. Se
estes aspectos do problema não forem interpretados como o indivíduo os
percebe, o modelo interpretará mal o comportamento observado e condu-
zirá a uma estimativa enviesada da DAP.

Diferentes modos de questionar a realidade dão origem a diferentes forma-
tos de dados. Por exemplo, podemos perguntar directamente às pessoas o que
desejamos saber, como no caso da pergunta (i) acima. Isto define o formato
aberto do método da avaliação contingente (AC). O mesmo tipo de infor-
mação pode ser obtido formulando a questão de modo indirecto, tal como:

(iii) pagaria 10 Euros, na forma de um bilhete de entrada, se isso 
fosse requerido para entrar nesta zona (e assim usufruir da 
sua paisagem e valor natural) ou preferiria não entrar a este 
preço? (a cada indivíduo é proposto um preço diferente).

Este modo de perguntar define o formato de escolha discreta do método
da AC (Bishop e Heberlein 1979).

O segundo critério para classificar os métodos de avaliação económica
tem a ver com o tipo de procedimento analítico utilizado para revelar a DAP
a partir dos dados recolhidos. Assim, existem métodos directos e métodos
indirectos.

Os métodos directos requerem dados baseados em questões que pergun-
tam às pessoas exactamente aquilo que se pretende. Isto acontece com o for-
mato de inquirição (i), i.e.: com o formato aberto do método da AC. A
única análise requerida, neste caso, é o cálculo da média da DAP na amos-
tra, e a multiplicação desta média por uma estimativa da população rele-
vante (número total de visitas.pessoa/ano, neste caso). Deste modo,
obtém-se directamente uma estimativa do benefício recreativo resultante de
manter a área aberta ao público, no estado actual de qualidade paisagística e
valor natural.

Todos os outros tipos de formatos de dados acima referidos requerem
uma abordagem analítica mais complexa, para a revelar a DAP de um modo
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indirecto. Por exemplo, dados com o formato (ii), i.e.: provenientes do
método do CV, requerem que se estime uma equação de regressão entre o
número de visitas (procura), por um lado, e, por outro, o custo da viagem
(preço) e outros determinantes do número de visitas, tais como a qualidade
da paisagem no local. Seguidamente a relação procura–preço é interpretada
como uma curva da procura convencional, e usada para estimar a DAP por
visita, para o estado actual de qualidade paisagística. Variando a qualidade da
paisagem observaremos uma deslocação da curva da procura, o que permitirá
estimar, indirectamente, a DAP por incrementos na qualidade paisagística.

• Exemplos de aplicação de métodos de avaliação económica no contexto
da política agro-ambiental da UE

Diversos tipos de métodos de avaliação económica têm sido aplicados
para estimar a DAP do público por benefícios da conservação da natureza e
da paisagem. As aplicações no contexto particular da política agro-ambien-
tal da UE são menos numerosas. Willis et al. (1993b) analisam o potencial
e limitações que cada um dos métodos de avaliação disponíveis apresenta
neste contexto (para uma versão mais sintética, ver Willis e Garrod, 1994).
As aplicações empíricas compreendem, nomeadamente, um estudo de ava-
liação das Environmentally Sensitive Areas (ESAs) inglesas (Willis et al.
1993a), um estudo das ESAs escocesas (Hanley et al. 1996), um estudo
específico da ESA dos Pennine Dales (Santos 1998), e mais três estudos de
medidas implementadas no contexto do programa agro-ambiental portu-
guês (Almeida 1999, Madureira 2000, e Santos 1998). Os dois primeiros
estudos foram encomendados pelo Ministério da Agricultura, Pescas e
Alimentação britânico, e os seus resultados foram apresentados à Comissão
Europeia, como parte do processo da avaliação dos programas agro-ambien-
tais do Reino Unido. Estes resultados referem-se à DAP do público por
diversos programas, e à sua comparação com os respectivos custos.

Discutimos seguidamente alguns dos resultados do estudo de avaliação
da ESA dos Pennine Dales (Santos 1998), porque estes permitem ilustrar a
maior parte dos usos que a avaliação económica de benefícios da conser-
vação pode ter, quando da concepção e da avaliação de programas agro-
ambientais.

Este estudo foi baseado no formato de escolha discreta do método da ava-
liação contingente (AC). Teve lugar, em 1995, um inquérito aos visitantes da

91



área, o qual deu origem a 422 questionários utilizáveis. Foi pedido aos visi-
tantes que optassem entre (1) a continuação de um determinado programa
agro-ambiental, que só poderia ser financiado a partir de um determinado
aumento no seu imposto anual, e (2) a desistência do programa, sem custo
financeiro associado. A cada entrevistado foi proposto um programa dife-
rente, que consistia numa combinação particular das seguintes três medidas
de base associadas a um determinado preço/aumento de impostos:

P1, ou a manutenção dos muros de pedra e palheiros existentes, no
estado de conservação actual, face ao eventual declínio previsível
sem a medida;

P2, ou a conservação, no seu estado actual, da vegetação pratense de ele-
vado valor natural, bem como das condições de habitat para as aves
que nidificam nos prados e pastagens; estes dois benefícios de con-
servação encontram-se, ambos, ameaçados pela intensificação das
práticas produtivas e da fertilização azotada;

P3, ou a conservação dos pequenos bosques de folha caduca remanes-
centes, ameaçados por excesso de pastoreio e má gestão.

As respostas obtidas foram interpretadas com base num modelo de
regressão logística, que permite prever a DAP média da amostra para cada
uma de 7 combinações possíveis das três medidas de base. Agregando para a
população total de visitantes (167.220 famílias), obtêm-se os benefícios de
conservação apresentados no quadro 1.
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Quadro 1
Benefício agregado da

conservação para diversas alternativas de programa 

Fonte: Santos (1998)

Alternativa de

programa

(1, 0, 0)

(0, 1, 0)

(0, 0, 1)

(1, 1, 0)

(1, 0, 1)

(0, 1, 1)

(1, 1, 1)

Benefício agregado

(em milhares de £ por ano)

7.192

7.127

7.174

10.229

10.067

9.466

12.048



Efectuando as subtracções entre os valores apropriados na segunda
coluna do quadro 1, obtêm-se os benefícios sequenciais de cada medida
quando oferecida com algumas outras medidas já disponíveis; estas estimati-
vas de benefício sequencial constam do quadro 2.

Com base na informação de benefícios apresentada no quadro 1 (que
supõe adesão total) e na taxa real de adesão ao programa, o benefício ex post
da ESA dos Pennine Dales para os seus visitantes pode ser estimado em cerca
de 6.585.332 libras por ano. Quando reportado a um valor por hectare, este
benefício excede significativamente o valor da produção agrícola por hectare
nas explorações aderentes. Logo, do ponto de vista da sociedade como um
todo, a função paisagística da agricultura dos Pennine Dales vale mais do que
a sua função de produção alimentar.

O custo total do programa foi estimado em 2.599.129 libras de paga-
mentos anuais aos agricultores mais 1.389.000 libras de custos administrati-
vos, o que dá um total bruto de 3.988.129 libras por ano. Contudo, o
programa origina alguma extensificação da produção, e com isso uma pou-
pança nas ajudas dadas no âmbito da política de preços e mercados da PAC,
ou seja, cerca de 257.494 libras/ano. Deste modo, o programa traduz-se num
custo líquido de 3.730.635 libras por ano para os contribuintes em geral.

Como a totalidade do benefício paisagístico estimado é capturada por uma
parte dos contribuintes (os visitantes), o benefício líquido para o agregado
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Quadro 2
Benefícios sequenciais de cada medida em diferentes 

sequências de avaliação

Nota: valores em milhares de £ por ano. 

Fonte: Santos (1998)

Medida Combinação de medidas já disponível

P1

P2

P3

(0, 0, 0)

7.192

7.127

7.174

(1, 0, 0)

_

3.037

2.876

(0, 1, 0)

3.102

_

2.339

(0, 0, 1)

2.895

2.293

_

(1, 1, 0)

_

_

1.819

(1, 0, 1)

_

1.982

_

(0, 1, 1)

2.582

_

_



contribuintes (incluindo visitantes) é de 2,854,691 libras por ano (ou seja,
66% do benefício líquido do programa).

Os agricultores, que recebem, como vimos, 2.599.129 libras por ano na
forma de pagamentos agro-ambientais, incorrem num custo de aderir ao
programa estimado em 1.099.159 libras / ano, o que deixa ficar um exce-
dente de 1.499.970 (ou seja, 34% do benefício líquido do programa).

Globalmente, o programa gera 1,77 libras (i.e.: 6.585.332 / 3.730.635)
de benefício paisagístico para os visitantes por cada libra gasta. Fica assim
demonstrado tratar-se de uma aplicação eficiente para o dinheiro dos con-
tribuintes. Fica ainda demonstrado tratar-se de uma contratação de um ser-
viço, para o qual existe uma procura real, acompanhada por uma DAP que
ultrapassa em muito os custos do programa; e não de um mero subsídio aos
agricultores.

Além disso, os resultados da análise de custo-benefício do programa acima
referidos permitem caracterizar como é que estes custos e benefícios se distri-
buem entre os diversos agentes intervenientes. Este é um tipo de informação
frequentemente mais crucial para a decisão política do que os indicadores de
eficiência económica global do programa (ratio benefícios/custos), só por si.

Com base na análise dos benefícios de cada medida apresentados no qua-
dro 2 e nos respectivos custos, é possível estimar os ratios de benefícios/cus-
tos para cada medida apresentados no quadro 3. Estes ratios permitem-nos
adoptar um procedimento custo-benefício sequencial para seleccionar a
combinação óptima de medidas. Neste caso, verifica-se que, qualquer que
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Quadro 3
Ratios benefícios/custos sequenciais

Fonte: Santos (1998)

Medida Combinação de medidas já disponível

P1

P2

P3

(0, 0, 0)

3,51

4,98

82,46

(1, 0, 0)

_

3,14

33,06

(0, 1, 0)

1,96

_

26,89

(0, 0, 1)

1,41

1,60

_

(1, 1, 0)

_

_

20,91

(1, 0, 1)

_

2,05

_

(0, 1, 1)

1,63

_

_



seja a sequência adoptada, e tendo em conta tanto a DAP do público pelas
diversas medidas como os respectivos custos, o programa óptimo é aquele
que compreende as três medidas em conjunto. Não é demais sublinhar a
relevância deste tipo de informação na fase de concepção do programa.

4. Conclusões

A presente comunicação começou por salientar a importância da ava-
liação de programas no contexto da política agro-ambiental da UE.
Discutiu-se os diversos critérios de avaliação adoptados, e a função do pro-
cesso de avaliação ao longo do ciclo de vida de um programa (concepção,
implementação, e avaliação ex post). Descreveu-se, em seguida, a metodolo-
gia básica utilizada para avaliar, em termos biofísicos, os impactes do pro-
grama sobre os diversos objectivos de conservação. Sublinhou-se a
importância de uma clara definição de objectivos, associados a indicadores e
metas quantificadas. Neste contexto, a avaliação biofísica de impactes per-
mite fundamentalmente verificar a eficácia do programa. Além disso, uma
boa avaliação biofísica constitui condição necessária (mas não suficiente)
para uma boa avaliação económica.

A avaliação económica não substitui, portanto, a avaliação biofísica.
Contudo, ela veicula um conjunto de informação sobre a intensidade das
preferências do público relativamente aos diversos impactes do programa, a
qual serve de suporte a um conjunto de tarefas de avaliação, que não podem
ser validamente realizadas só com base na estimativa de impactes biofísicos.
Alguns exemplos destas tarefas são: (1) a demonstração de que o programa
constitui uma aplicação eficiente para o dinheiro dos contribuintes; (2) a
verificação da extensão em que a política agro-ambiental constitui, de facto,
uma contratação de serviços de conservação, para os quais existe uma pro-
cura efectiva acompanhada por uma disposição a pagar que excede os res-
pectivos custos; e ainda (3) a selecção, aquando da fase de concepção do
programa, de uma alternativa de programa óptima, numa perspectiva que
considera tanto a intensidade das preferências do público relativamente aos
diversos impactes do programa como os respectivos custos. Estes diversos
usos dos métodos de avaliação económica de benefícios de conservação
foram ilustrados com base nos resultados de um estudo empírico no con-
texto da avaliação de programas agro-ambientais.
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Existem, no entanto, uma série de obstáculos a uma utilização mais sis-
temática dos métodos de avaliação económica no contexto da política agro-
ambiental da UE. Um destes obstáculos é de natureza geral e envolve uma
série de questões metodológicas por resolver. A complexidade técnica e
extensão do tema não permitem realizar aqui uma abordagem satisfatória,
mesmo que sintética.14 Outro destes obstáculos prende-se com as atitudes
dos decisores políticos face aos métodos de avaliação económica e seus resul-
tados. Discutamos um exemplo baseado nos comentários da Comissão
Europeia (1998) aos resultados dos referidos estudos de avaliação económica
das ESAs britânicas.

Em geral, a Comissão acha que a “avaliação monetária fornece uma visão
interessante do valor social dos programas, mas ainda é um método muito
impreciso” (p. 6). Trata-se de uma apreciação justa, mas poderíamos acres-
centar que o próprio documento da Comissão Europeia (1998) fornece inú-
meros exemplos que mostram também a elevada imprecisão de muitas das
avaliações biofísicas possíveis, mesmo as melhor conduzidas.

No âmbito do grupo de trabalho sobre indicadores agro-ambientais, a
OCDE (em publicação) reconhece também o interesse dos métodos de
avaliação económica de benefícios de conservação, os quais, na ausência
de preços de mercado, podem ser empregues para “estabelecer o valor das
paisagens agrícolas para a sociedade” e, portanto, podem “ajudar os deci-
sores políticos a determinar os benefícios da conservação e recuperação de
paisagem.”

Quando confrontada com os resultados dos estudos das ESAs britânicas,
a Comissão Europeia (1998) mostra-se perplexa com a desproporção entre
o valor dos benefícios e o dos custos agregados para todas as ESAs estuda-
das: “a pretensão de que os programas britânicos obtêm 275 milhões de
ECU de benefício por apenas 11 milhões de ECU de despesa parece difícil
de sustentar...”. Embora haja algo de razoável neste sentimento de perplexi-
dade, deveríamos acrescentar alguns comentários:
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• para bens públicos não rivais, como é tipicamente o caso de muitas
paisagens agrárias, a soma na vertical dos valores marginais para uma
mesma unidade do bem (ex: hectare, ou indivíduo de uma espécie
ameaçada...) pode conduzir a valores unitários incrivelmente elevados
(mas correctos) da DAP pela preservação (bem público, logo não
rival) quando comparados com a DAP por usos privados (agricultura,
pesca, caça) duma unidade do mesmo bem (Bishop e Welsh, 1992);

• estamos a lidar com bens para os quais não há mercados, que estabe-
leçam uma equivalência entre o benefício marginal e o custo marginal
(McConnell 1992); logo, não existe nenhuma base científica para ava-
liar se o benefício marginal agregado de um programa é despropor-
cionado face ao seu custo marginal;

• para obter o benefício agregado de 275 milhões de ECU para as diver-
sas ESAs britânicas estudadas, a Comissão somou simplesmente os
benefícios estimados para cada ESA; este tipo de procedimento está
sujeito a um erro de agregação, conhecido como erro de avaliação
independente e soma (AIS); Santos (2000) sugere que este erro (sobre-
avaliação, neste caso) pode ser muito grande; daí que o facto de o
número agregado ter resultado ‘demasiado’ alto é, pelo menos em
parte, devido a um procedimento de agregação inválido.

Finalmente algo deve ser dito em favor da razoabilidade do sentimento
de perplexidade da Comissão face a estimativas de benefício ‘demasiado’ ele-
vadas. De facto, existem dois sérios problemas em muitos estudos de ava-
liação contingente de bens públicos em que simplesmente se multiplica uma
estimativa da DAP per capita pela população estimada, para obter o benefí-
cio agregado. Primeiro, a estimativa da população relevante pode ser muito
imprecisa. Segundo, a amostra que produziu a estimativa média de DAP per
capita pode ser não representativa daquela população. Bateman et al. (1999)
mostram, através de um exemplo empírico, que a estimativa agregada de
benefício produzida pelo processo habitual (DAP per capita x população
estimada) é reduzida em 75% quando se controla adequadamente os seguin-
tes factores: (1) declínio da DAP per capita com a distância ao sítio; (2) dis-
tribuição espacial da população em torno do sítio; (3) diferenciação espacial
das características socioeconómicas dessa população; e (4) aumento da taxa
de não resposta (inquérito por correio) com a distância ao sítio.
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Todos estes problemas requerem significativos avanços na investigação
sobre os métodos de avaliação económica, a fim de que se possa assegurar,
mais cabalmente, a validade e precisão das estimativas de benefícios econó-
micos de conservação da natureza e da paisagem. Porém, na ausência de
métodos alternativos para muitos dos usos que a avaliação económica pode
ter no contexto da política agro-ambiental da UE, e tendo em conta a falta
de precisão dos métodos de avaliação biofísica de impactes (os quais são
amplamente aceites pela Comissão), a discussão contida neste texto reco-
menda fazer um uso mais sistemático, embora cuidadoso, dos métodos de
avaliação económica de impactes neste contexto.
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VALOR DE USO E VALOR 
DE CONSERVACIÓN DO PATRIMONIO

NATURAL EN GALICIA
Manuel González, Xosé Manuel González, Philippe Polomé, Albino Prada

Departamento de Economía Aplicada
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1. Introducción

Presentamos os resultados de valoración ambiental de dous espacios
naturais en Galicia. Para o Parque Natural das Illas Cíes (IC) estimamos o
valor de conservación para usuarios e público en xeral e para o Parque
Natural do Monte Aloia (MA) o beneficio derivado do uso recreativo. En
ambos os dous casos valoramos distintos outputs sen mercado e posterior-
mente avaliamos a intervención pública. Os resultados sitúannos diante dun
indubidable beneficio social. Se unicamente consideramos os visitantes para
as IC a ratio custo/beneficio acada 4,9, é dicir, cada unidade gastada xeraría
case cinco unidades de output social. Por riba, esta taxa increméntase ata 8.2
veces se consideramos os non visitantes no proceso de avaliación. Para o MA
a análise custo-beneficio tamén indica que os beneficios do uso recreativo
exceden (1,9) os custos públicos de subministralos.

Os nosos resultados deben inscribirse nunha demanda social na que a maior
atención prestada á conservación de espacios naturais está asociada á crecente
escaseza de bens ambientais. En concreto, un dos xeitos máis estendidos de
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intervención consiste en deseñar estratexias de conservación destas áreas.
Nembargantes semella razoable que o gasto público implicado deba estar
xustificado fronte a outras demandas sociais, é dicir, a administración debera
asegurarse de que a súa intervención é eficiente no sentido de que se realice
o menor custo posible, e, á vez, os beneficios excedan ós custos (de non exis-
tir outras posibles intervencións para as que o exceso de beneficios sobre cus-
tos sexa maior). O beneficio defínese como unha ganancia no benestar –ou
utilidade– das persoas e o custo como unha perda no seu benestar. As alter-
nativas de intervención que teñen beneficios maiores cós seus custos poden
xerarquizarse tendo en conta as preferencias dos individuos. Para isto utilí-
zase a ratio custo-beneficio admitindo as intervencións ata esgotar as dispo-
ñibilidades financeiras. 

Co obxectivo de introducir eficiencia nas decisións públicas é necesario
resolver a dificultade de aplicar criterios de avaliación sobre outputs sen mer-
cado. Debemos lembrar que os valores fornecidos polos parques naturais
non son intercambiados no mercado, polo que se fai necesario utilizar meto-
doloxías que permitan establecer o valor que teñen para a sociedade. O
método de valoración continxente (MVC) é unha técnica valida para esti-
mar estes beneficios. Este método constrúe un mercado hipotético no que
os entrevistados revelan a súa disposición para o pagamento (DP) para evi-
tar un empeoramento ou promover unha mellora (ou a súa disposición a
aceptar para permitir un empeoramento ou que non se realice unha
mellora). A maior vantaxe deste método é que os entrevistados non teñen
que ser usuarios do output que se está a valorar. Na actualidade disponse
dunha experiencia1 de case 40 anos de aplicacións desta técnica con centos
de casos analizados no mundo. Ten recoñecemento oficial nos Estados
Unidos e na UE e dispón xa de dúas guías de aplicación (NOAA, 1993;
Carson, 1999).

O método dos custos da viaxe (CV) é o procedemento mais antigo para
valoración ambiental, proposto nun escrito de Harold Hotelling ó servicio
forestal dos Estados Unidos de Norteamérica nos anos trinta é utilizado por
primeira vez por Wood e Trice en 1958 e posteriormente popularizado por
Clawson e Knetch (1966). Este método utiliza gasto e comportamento
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observados para obter unha medida indirecta do valor de bens sen mercado.
Así o número de visitas a un espacio natural é considerada como unha
“proxy” da cantidade mentres a suma dos custos da viaxe e oportunidade é
unha “proxy” da variable prezo. A partir de aquí estimamos a función de
demanda e o excedente do consumidor que corresponde á área baixo a curva
de demanda e recolle a cantidade adicional que os individuos estarían dis-
postos a pagar adicionalmente os seus gastos actuais.

Os dous exercicios que realizamos en Galicia e aquí se comentan (MA e
IC) non teñen a súa orixe nunha demanda de axentes institucionais
(Goberno autónomo, administracións locais, etc.) que é xa habitual noutros
países (cfr. capítulo 2 desta monografía) senón no interese académico que
tiña aplicar esta metodoloxía por vez primeira en Galicia –ese é o caso da tese
de doutoramento de González, 1997– para cuantificar o valor de uso dos
visitantes dun espacio natural forestal co obxectivo de integrar o output
recreativo nos cálculos de rendibilidade da explotación forestal a que corres-
ponde o MA. Tamén o segundo exercicio ten unha orixe académica pois
supuxo un esforzo, pioneiro en España, para cuantificar o valor da conser-
vación que inclúa o derivado dos cidadáns non usuarios. Non se trata pois,
así contextualizados, de traballos rutineiros de consultoría nos que só se pro-
ceda a unha transferencia de técnicas e valores estimados noutras aplicacións,
senón de contribucións que, en si mesmas, queren abrir novos vieiros inter-
pretativos e de xestión do patrimonio natural galego.

No que segue, en primeiro lugar presentamos as zonas de estudio, logo
estimamos os beneficios e concluímos, na sección cuarta, realizando unha
avaliación da intervención pública.

2. Os parques naturais

O MA ten unha extensión de 746 hectáreas. Non conta con especies sig-
nificativas de flora e fauna e o espacio é representativo dos montes de Galicia
e Norte de Portugal nos que dominan as plantacións de eucalipto e de
piñeiro marítimo (González, 1999) 79,5% da superficie do parque, o 20%
está desarborada e sen ningún uso productivo e as especies de folla caduca
ocupan só o 0,5%. Nembargantes en relación á situación media da Galicia
litoral, no MA as quendas de corta son maiores, a densidade de arbores
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menor, a diversidade de especies maior, non se utilizan as cortas a feito e exis-
ten infraestructuras que permiten desenvolver actividades de tempo libre.

De acordo coa clasificación da FAO (1986) o uso recreativo é impor-
tante por ser visitado máis de dez días por hectárea/ano por un total esti-
mado de 82.000 visitantes. O 5% destes son residentes do concello onde
esta localizado o espacio natural (Tui), o 21% ten o seu domicilio habitual
nos catro concellos restantes da comarca do Baixo Miño (Tomiño, Oia, O
Rosal e A Guarda), o 33% residen en Vigo (que é o maior centro urbano de
Galicia situado a 30 Km do parque), o 10% proceden do resto da Provincia
de Pontevedra, mentres das restantes tres provincias galegas só proceden o
7%. Resta un 25% dos visitantes que veñen basicamente doutras partes da
Península Ibérica, especialmente de Portugal, Madrid e Barcelona. Os visi-
tantes manifestan que os principais atractivos do parque son a tranquilidade,
as vistas panorámicas, a ausencia de vehículos e a posibilidade de practicar
paseo e sendeirismo.
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Pola súa banda as IC están situadas na costa de Vigo e son un espacio
natural emblemático do noroeste peninsular. Ocupan unha superficie total
de 966,9 hectáreas (das que 434 son terrestres) e está composta por tres Illas
–San Martiño, Faro e Monte Agudo–. As Illas son refuxio de 11 especies de
aves clasificadas como en perigo de desaparición no apéndice 1 da directiva
da Unión Europea número 79/409. Entre as especies que se poden atopar
destacan as colonias de gaivota arxéntea (Larus Argentatus Michahellesi) e
corvo mariño cristado (Pholocrocarax Aristotelis). As Illas están incluídas
como zona de especial protección de aves (ZEPA) no documento elaborado
pola Comisión Europea, o Consello Internacional para a Protección de Aves
e a Oficina Internacional para a Investigación de Aves Acuáticas (IWRB). A
posta en marcha da Directiva en España supuxo a declaración de ZEPA.
Ademais nelas tamén habitan especies recollidas no apéndice da Directiva
europea 92/43. Esta directiva pretende ampliar a protección de aves obri-
gando ós estados membros a preservar espacios de especial interese comuni-
tario. Por este motivo o espacio natural está incluído na proposta de rede
Natura 2000 remitida á Comisión Europea.

Simultaneamente as IC representan unha importante atracción turística.
Neste caso o 11% dos visitantes son de Vigo, 17% de Pontevedra, 46% de
Galicia e o restante 56% proceden do resto da península. O número
máximo diario está restrinxido a 2000 e a capacidade do cámping, única
modalidade para pasar a noite, a 800 persoas/día. As visitas teñen lugar no
verán cando as condición climáticas son mellores e existe transporte público
e alcánzase unha cifra anual de ó redor dos 150.000 visitantes.

3. Valoración: Beneficios

Estímase o valor monetario en tres direccións (output recreativo que lle
proporciona o MA ós visitantes e valor de conservación para usuarios e non
usuarios para as IC) correspondentes ó excedente equivalente (Johansson,
1987). O primeiro valor corresponde a DP ou renda da que os visitantes
teñen que prescindir para poder acceder ó MA, reducindo o seu nivel de uti-
lidade. O segundo valor a DP dos visitantes as Illas Cíes para manter as
actuais medidas de conservación, e, o terceiro, a DP dos non visitantes para
manter as medidas de conservación co fin de evitar una perda de calidade
ambiental das Illas.
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Utilizando enquisas estructuradas o MVC permite estimar ambos valores
en mercados hipotéticos. Adicionalmente, as enquisas recollen a información
necesaria para estimar as funcións de demanda marshallianas. Os cuestiona-
rios teñen como finalidade básica obter a DP, e o comportamento e gastos
relacionados coa visita ó parque natural. En ambos os tres casos (visitantes o
MA, visitantes IC e non visitantes IC) realízanse entrevistas persoais e o cues-
tionario estructurase para obter catro tipos principais de información:

1. Detalles de uso2 do parque por parte dos individuos visitantes e das
razóns para non visitalos así como posibles visitas futuras para non
visitantes.

2. Atributos3 do parque máis valorados 

3. Información socioeconómica dos informantes.

4. Disposición para o pagamento

Previamente á pregunta de valoración, no MA ós visitantes solicítaselles
a súa opinión acerca de manter o actual estado do monte galego, facelo sen
pagar recursos adicionais, permitir o empeoramento do seu estado dedicando
máis recursos para outros fins e pagar máis incrementando a calidade e/ou
cantidade de monte arborizado. Deste xeito os entrevistados necesariamente
tiñan que pensar na distribución dos seus recursos, a súa restricción orza-
mentaria e a xestión ambiental antes de facerlle fronte ó escenario hipotético
e á pregunta de máxima DP para non ter que prescindir de visitar ó MA na
situación actual. Unha vez que os visitantes manifestaban a cantidade de
diñeiro que estarían dispostos a pagar para non ter que prescindir das visitas
ó parque natural facíaselles outra pregunta. Neste caso dicíaselles se prescin-
dirían de visitar o MA no caso de que a entrada fose maior, e, por outra parte,
qué cantidade máxima estarían dispostos a pagar.

A descrición física e o escenario hipotético de valoración, recollendo a
ausencia de medidas de conservación das IC, están baseados nos traballos de
Patiño et al. (1989), Fernández (1986) e nos criterios dos xestores e expertos.
Para a descrición do escenario ofrécese información dos valores máis repre-
sentativos do espacio natural con axuda dun panel de fotografías mostradas
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ós entrevistados e especificando paralelamente a súa localización no parque
(auga, praias, flora, fauna e ausencia de vehículos, verteduras e edificacións).

Unha vez representada a situación actual pregúntase pola DP propoñén-
dolle ó visitante a disxuntiva de asumir unha deterioración ambiental ante a
ausencia de xestión pública ou contribuír ó financiamento dos custos da xes-
tión actual mediante o pagamento dunha entrada por xornada de visita. Este
instrumento de pagamento ten a vantaxe dunha maior credibilidade ca un
imposto especial, un recargo impositivo ou a contribución a un fondo.
Ademais no noso caso a exclusión é bastante verosímil e factible pola carac-
terística de insularidade que obriga a acceder polo peirao existente. Por outra
banda, igual que para o MA, a entrada é un instrumento de pagamento
coñecido porque a 30 km escasos existe outro espacio panorámico moito
mais frecuentado (Monte de Santa Tegra con 400.000 visitas/ano) que esixe
o pagamento dunha entrada. O emprego dunha entrada diaria evita que os
visitantes de mais dun día tendan a contestar máis positivamente debido a
que para eles a entrada quedaría diluída nun conxunto de días de estadía.

Neste caso utilizamos o formato de pregunta pechada (Bishop e
Heberlein, 1979) con seguimento (Hanemann et al, 1991), é dicir, despois
dunha resposta positiva a unha cifra de partida, repítese a mesma pregunta
cunha entrada maior e logo dunha resposta negativa á primeira repítese a
pregunta cunha cantidade menor. Os seis pares de valores utilizados cons-
trúense a partir de 300, 600, 900, 1.200, 2.000 e 3.000 con extremos de 100
e 5.000 pesetas, valores ós que chegamos seguindo a Hanemann e Kanninen
(1999) mediante un deseño en etapas. Os seis pares de entradas distribúense
aleatoriamente entre os individuos da mostra. O resultado son respostas
dobres de cada informante que xeran para cada entrada de partida catro
intervalos en función da secuencia de respostas. As enquisas (402) para o MA
realizáronse entre xuño de 1994 e maio de 1995. Os cuestionarios (523) dos
visitantes ás IC realízanse durante os meses de verán de 1998 e os dos non
visitantes (319) no outono de 1998 e inverno de 1998/1999.

A partir da información derivada das enquisas, a DP podemos obtela asu-
mindo que a segunda resposta ás cantidades propostas é idéntica á primeira
utilizando un “modelo dicotómico dobre”. Isto significa utilizar as dúas res-
postas supoñendo que teñen a mesma fiabilidade. Pola contra, se considera-
mos que a segunda resposta non é tan fiable como a primeira (Hanemann e
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Kanninen, 1999) pero que existe algunha correlación entre ambas as dúas esta
pode ser utilizada no proceso de estimación. Neste caso dispomos de dúas dis-
tribucións da DP, unha para a primeira resposta e outra para a segunda. A esti-
mación nesta situación debe ser separada para cada unha das respostas.

Na estimación probit bivariante os regresores significativos son bastante
distintos para a primeira pregunta e a segunda e ademais, para esta última,
o coeficiente da variable que recolle a fiabilidade da resposta do enquisado é
significativo poñendo en dúbida a virtualidade da segunda resposta. O coe-
ficiente de correlación entre ambas as dúas respostas é do 55%, significati-
vamente distinto de cero, é dicir, que non existe correlación entre as dúas
variables. O feito de non estar influída a primeira resposta pola segunda,
pero si ó contrario, fai que a resposta inicial que manifesta o entrevistado
semelle mais fiable. 

Sobre esta base conclúese (cadro 1) que a probabilidade de responder
positivamente á cantidade proposta aumenta canto maior é o custo total aso-
ciado á visita, tamén cando o visitante é varón e canto máis valora a tran-
quilidade e maior é a súa conciencia ambiental. A probabilidade diminúe
para os entrevistados que priorizan na visita o uso das praias e os que se
manifestan moi satisfeitos das visitas. A DP estimada ascende a 2.252 pta.
cun intervalo de confianza, estimado segundo Krinsky e Robb (1986), que
vai das 1.988 ás 2.622 pta.
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Cadro 1
Estimacións para visitantes con Probit bivariante

Regresor Coeficiente P-valor

Constante

A

Dsat

Dplaya

Dtranqui

Iverde

Sexo 0,317

Ln (c)

0,050

0,000

0,084

0,010

0,067

0,044

0,004

- 1,997

- 0,053

- 0,329

- 0,318

0,234

0,106

0,014

0,356



No caso dos non visitantes vólvese considerar a mesma situación en
canto a utilizar a primeira ou ambas as dúas respostas. A diferencia do que
acontecía para os visitantes a primeira e segunda resposta amosan unha
correlación perfecta (coeficiente de correlación estimado do 91%, non sig-
nificativamente diferente dun o 10% e si o 5%). Tamén de xeito contrario
ó que acontecía na estimación co modelo Probit bivariante as variables expli-
cativas significativas da DP son practicamente idénticas e coinciden cos coe-
ficientes estimados para ambas as dúasrespostas. Estes resultados validan o
modelo dicotómico dobre como máis eficiente 

Como se observa (cadro 2), a probabilidade (neste caso dunha resposta
negativa) aumenta –loxicamente– coa contía proposta como recargo (A) e,
sobre todo, canto maior é a idade do informante; pero diminúe para os que
visitaron outros espacios naturais, os que teñen unha maior conciencia
ambiental (por exemplo, consideran que o principal atractivo das Illas é a
ausencia de contaminación). A simetría destes resultados verbo dos usuarios
reforza –a posteriori– a pertinencia do escenario proposto (conservación e
non uso activo) e a verosimilitude da disposición para o pagamento. A DP
esperada dos non visitantes da provincia ascende a 928 pesetas anuais por
fogar cun intervalo de confianza de 744 pta. [531; 1275]. 

O valor medio da disposición para o pagamento no caso do MA ascen-
deu a 382 pta. Co obxectivo de analizar a validez da DP esclarecemos se é
casual ou pode ser explicada polas variables socioeconómicas que teoricamente
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Cadro 2
Estimacións para non visitantes con dicotómico dobre

Regresor Coeficiente P-valor

Constante

A

Isabe

Idade

Iverde

Dlimpo

Cinco

0,050

0,000

0,017

0,0001

0,032

0,006

0,0095

- 0,184

0,004

- 0,009

1,501

- 0,115

- 0,416

- 0,402



cabería esperar. A análise econométrica pode facerse por Mínimo Cuadrático
Ordinarios (MCO, cadro 3). Ter unha maior duración da visita, pasar a
noite fóra do domicilio habitual para visitar o MA e modificar a DP (cando
se lle lembra que no caso de non pagar terían que prescindir das visitas)incre-
menta a DP.). En conxunto, pódese rexeitar a hipótese nula de non influen-
cia das variables explicativas sobre a DP e o R2 excede o valor do 0,15 ó que
se refiren Mitchell e Carson (1989).

O excedente do consumidor –vía CV para IC– obtémolo calculando a
integral da demanda esperada dende o custo ó que se enfrontan estes indi-
viduos ata o que se anula a súa demanda esperada. Nos modelos discretos de
Poisson o custo de corte é infinito xa que non hai un tal que a demanda
esperada sexa nula (sempre existe unha probabilidade, por moi pequena que
sexa, dunha demanda positiva). O valor esperado do excedente é

sendo α unha constante que representa o producto dos regresores significa-
tivos polos seus coeficientes, salvo o custo que aparece á parte; c o custo, β
o seu coeficiente e exp función exponencial. O excedente calcúlase tomando
os valores medios da mostra da demanda esperada, é dicir, cando os regreso-
res distintos do custo toman como valor a media da mostra. O seu valor
anual por visitante -considerando que a función de demanda está estimada
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Cadro 3
Explicación da DP no MA con MCO

Coeficiente P-valor

C

DEFÓRA

VISITA

CORRECT

0,302

0,072

0,014

0,000

42,7

130,6

21,5

342,9

 exp(α + βt)dt= - exp (α + β c) / β,
p

+∞

∫



para cinco visitas- ascende a 8.270 pta. cuns límites de intervalo de confianza
ó 95% de 5.900 e 13.356 pta.4

No caso do MA utilízase para coste da viaxe un modelo truncado de
Poisson, sendo significativas na explicación do número de viaxes anuais os
custos de desprazamento e o feito de que os visitantes sexan ou non activos,
realicen as visitas dende o seu domicilio habitual, teñan estudios universita-
rios ou medios e sexan de Vigo. O excedente do consumidor calculado deste
xeito ascende a 4.924 pta. por visitante/ano ou algo máis de 780 pta./visita
sabendo que o número medio de visitas é de 6,3.

4. Avaliación

O excedente do consumidor obtido para ambos os dous parques dános
unha medida do beneficio social que xera o acceso a estes nas condicións nas
que se realizaron as visitas. É necesario salientar que non se trata do valor
dos parques senón do dereito de acceso a estes. Mentres que no caso das IC
si é totalmente axeitado utilizar, para visitantes e non visitantes, os benefi-
cios obtidos mediante o MVC por recoller especificamente os que ambos os
dous colectivos vinculan para os efectos da intervención conservadora da
administración pública.

Tendo isto en conta, no MA as máis de 41.000 pta./ha de beneficio
recreativo exceden amplamente os custos nos que incorre a administración
(22.000 pta./ha). Tamén no caso das IC os beneficios por hectárea para os
usuarios (733.550 pta.) superan os xa de por si elevados5 custos da admi-
nistración (124.000 pta./ha) e esta diferencia amplíase cando incluímos os
beneficios dos non visitantes ó incrementarse os beneficios ata algo máis de
1,2 millóns de pesetas por hectárea.

114

4 Tamén estimamos a curva de demanda polo procedemento zonal que non considera un visitante como
unha observación senón unha zona. As zonas constrúense tomando o parque como centro e establecendo círcu-
los concéntricos. No noso caso as zonas están determinadas polas provincias. Con outra definición de custos dis-
tinta da individual, posto que neste caso non podemos utilizar as cantidades nas que manifestan incorrer os
individuos, o excedente estimado é de 5.936 pta. visitante/ano.

5 Pérez et al. (1998: 38) estiman para unha mostra de PN españois uns custos directos medios de
14.168 pta./ha.



Os resultados da DAP dos visitantes para estes dous parques (entre 2 e
6 veces os custos da xestión pública) atópanse, na franxa de valores de estu-
dios internacionais semellantes (Loomis, 1996 no cadro 4). Na península
ibérica tamén nos atopariamos situados nos extremos verbo das 2,9 veces
que superan os beneficios ós gastos no Geres (Santos, 1999), as 2,5 de
Posets (Pérez, 1998) e as 3,6 veces de Ordesa (Pérez, 1996).

Cando engadimos os non visitantes -incorporando xa que logo valores
de opción, existencia, herdanza e altruísmo- para as IC a ratio increméntase
a 8,2. Neste caso non é posible facer comparacións con estudios do resto do
estado -por non ter valorado os beneficios para non visitantes- pero os valo-
res están dentro das marxes estimadas noutros países desenvolvidos dende
mediados dos anos 80.
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Cadro 4
Ratios beneficio/custo dalgúns espacios naturais

Usuario/custo P-valor

Monte Aloia (1995)

Illas Cíes (1999)

Peneda-Gerês (Santos, 1999)

Posets-Maladeta (Pérez et al. 1998)

Ordesa Monte Perdido (Pérez et al. 1996)

Colorado (Walch y Loomis 1984)

South Downs (Willis 1994)

Albalasserwaard (Brouwer y Slangen 1998)

Breadalbane (Hanley 1996)

Pevensey Levels (Willis 1996)

N. Carolina y USA HCA (Loomis 1996)

_

8,2

_

_

_

6,9

28,1

3,6

27,3

18,2

3,5-42,1

1,9

4,9

2,9

2,5

3,6

3,1

5,8

1,2

5,2

sen dato

0,7-8,2
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MODELO DE OPTIMIZACIÓN DE
DECISIÓNS NO DESENVOLVEMENTO DE

ÁREAS INCLUÍDAS NA REDE NATURA
2000. A SERRA DO COUREL

Consellería de Medio Ambiente
Dirección Xeral de Calidade e Avaliación Ambiental

1. Antecedentes, obxecto e ámbito de aplicación do modelo 

Existen determinadas áreas territoriais que posúen destacados valores
naturais e nas que simultaneamente se produce e/ou se pretende producir a
explotación económica dos recursos naturais. Xorde, así, un conflicto entre
dúas opcións: conservación da calidade ambiental fronte á explotación de
recursos. Ante as dificultades que se producen na compatibilización entre as
diferentes actividades económicas é necesario ofrecer un modelo que axude
á toma de decisións. En Galicia están recoñecidas como áreas de destacado
valor natural un conxunto de territorios propostos para formar parte da
Rede Natura 2000. A súa superficie alcanza o 11% do total da Comunidade
Autónoma.

A decisión que se debe tomar nestas e noutras áreas de destacado valor
natural non resulta sinxela nin evidente. Debería vir precedida por unha
análise custo-beneficio das diferentes opcións. A administración galega,
consciente disto, promoveu a elaboración dun modelo que permitise tomar
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decisións en ámbitos territoriais das características dos mencionados con vis-
tas a integrar todos os elementos e factores involucrados na ordenación terri-
torial e posibles propostas de desenvolvemento sostible para estes. Para isto
constituíu un foro de traballo no que se integran todos os departamentos
sectoriais con competencias nun marco tan amplo: medio natural, ordena-
ción do territorio, industria, desenvolvemento rural, desenvolvemento turís-
tico, representación municipal:  O Comité Galego de Integración e
Coordinación Ambiental.

No contexto do devandito comité foi promovida a elaboración dunha
proposta metodolóxica para considerar a dimensión ambiental nos procesos
de planificación económica, no marco do concepto de desenvolvemento sos-
tible. A realización desta proposta e a súa aplicación a unha área concreta de
estudio constitúe o obxecto do traballo que se resume neste documento.

A vía de aproximación básica para esta proposta metodolóxica foi a do
desenvolvemento dunha ferramenta de apoio á toma de decisións, que per-
mitise a integración da variable ambiental e social no proceso de decisión
que configuran todas as políticas sectoriais. A dita ferramenta foi elaborada
cunha base económica que incorpora á contabilidade clásica a valoración
económica do medio natural.

Como ámbito xeográfico piloto para o desenvolvemento e aplicación do
modelo foi seleccionada a zona da Serra do Courel (e a súa área de influen-
cia), unha das serras orientais da Comunidade Autónoma de Galicia, dado
que nela concorren simultaneamente as seguintes condicións:

- Presenta unha extraordinaria riqueza natural, e asemade etnográfica e
patrimonial. A importancia dos seus valores ambientais permitiu a inclu-
sión dunha importante área deste territorio na proposta para a Rede
Natura 2000.

- Posúe, en cantidade e calidade, numerosos recursos de interese econó-
mico (xeolóxicos, hidráulicos, etc.), existindo na actualidade unha
importante presión para a súa explotación..

O ámbito de estudio está totalmente adscrito á provincia de Lugo (o seu
extremo sueste) e ocupa unha superficie total de 103.992 ha (1040 km2). A
poboación total aproximada no ámbito de estudio é de 15.280 habitantes.
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Superficie: 1.040 km2

3,5% da superficie total de Galicia

10,6% da superficie total de Lugo

Poboación: 15.280 habitantes

14,7 habitantes/ km2

0,54% da poboación de Galicia

4,1% da poboación de Lugo



A área de estudio constitúe unha unidade relativamente homoxénea
desde o punto de vista da xeografía física, debido ó carácter montañoso da
meirande parte da zona. A altitude máxima alcanzada na zona de estudio é
de 1.647m (Pico Formigueiros) e a altitude mínima de 350 m.

Máis da metade da súa superficie (53,5%) está proposta para formar
parte da Rede Natura 2000.

Desde o punto de vista da división político-territorial, o ámbito de estu-
dio está adscrito a diversas comarcas e concellos, aínda que de xeito non
integral. Por orde de significación territorial (porcentaxe de ámbito de estu-
dio adscrito a un concello dado), a zona pertence a: Quiroga (27,7%),
Folgoso do Courel (18,9%), A Pobra de Brollón (13,8%), O Incio (12,8%),
Samos e Pedrafita do Cebreiro (9,3%), As Nogais (2,6%), Bóveda (2,4%),
Triacastela (1,7%) e Sarria (1,4%).

Desde o punto de vista demográfico, a zona caracterízase por experimen-
tar un retroceso crónico dos efectivos de poboación. No Concello de Folgoso
do Courel a poboación actual constitúe o 30% da poboación existente en 1940
e o 50% da que existía en 1970. Por outra banda, trátase dunha poboación moi
envellecida. En todos os concellos, (excepto Sarria) as fraccións de poboación
con máis efectivos da pirámide de idades sitúanse por riba dos 60 anos.

Os datos sociolaborais básicos que describen a situación na zona de estu-
dio son os seguintes:

- Poboación activa ocupada: 4.365 persoas (28,6% da poboación total).

- Ocupación  da poboación activa por sectores: 40,9% na agricultura,
17,4% na industria, 8,5% na construcción e 33,2% nos servicios.

O ámbito de estudio foi sectorizado, en zonas máis pequenas, denomi-
nadas microáreas (12). O criterio empregado para a determinación destas
baseouse na configuración da cunca hidrográfica, que coincide basicamente
coa cunca visual. As vantaxes que ofrece esta sectorización teñen que ver co
feito de que a compatibilidade-incompatibilidade de determinados usos se
produce normalmente a esta escala e a que son entidades que admiten unha
planificación individualizada.
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2. Bases metodolóxicas do modelo 

O modelo de desenvolvemento sostible para a Serra do Courel nútrese
de conceptos e enfoques teóricos internacionalmente autorizados e utiliza-
dos na actualidade nos eidos do Desenvolvemento e da Economía
Ambiental. Resúmense a continuación.

Sostibilidade. Concepto e interpretación

A definición de desenvolvemento sostible básica asumida por este
modelo é a enunciada pola Comisión Mundial para o Medio Ambiente e o
Desenvolvemento (máis coñecida como Comisión Brutland):

Desenvolvemento sostible é un proceso que permite satisfacer as necesi-
dades da sociedade actual sen pór en perigo a capacidade das xeracións
futuras de satisfacer as súas propias necesidades.

Desde o punto de vista económico, o desenvolvemento sostible é un pro-
ceso que permite a unha sociedade utilizar o capital natural sen diminuílo e
si aumentándoo e mellorándoo.

Estas definicións permiten deducir que o desenvolvemento sostible
require un equilibrio entre os valores ambientais, sociais e económicos.
Campbell e Heck representan graficamente este requisito do seguinte xeito:
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As respostas para o desenvolvemento sostible dos sistemas terrestres ató-
panse na intersección dos círculos que representan os tres compoñentes bási-
cos do desenvolvemento sostible. O desenvolvemento sostible só se alcanza
cando os procesos e os proxectos son de xeito simultáneo, económica e eco-
loxicamente viables, así como socialmente desexables.

A intersección dos círculos representa a solución de compromiso que
asegura a sostibilidade dun proceso ou un proxecto. 

Nesta intersección sitúanse ademais numerosas oportunidades para
novas actividades e negocios, pero instalarse neste espacio supón tamén
unha renuncia á producción e o consumo descontrolado que só conduce á
extinción e ó esgotamento dos recursos.

O modelo VEB

A fonte principal do modelo de sostibilidade para a Serra do Courel ató-
pase na discusión teórica desenvolta polo profesor David Pearce, do
University College de Londres, no seu estudio sobre a valoración económica
da biodiversidade (VEB). Este enfoque proposto polo profesor Pearce é
masivamente utilizado internacionalmente no eido da economía ambiental.
Por exemplo, o Banco Mundial utiliza esta metodoloxía nas avaliacións de
proxectos que efectúa.

O modelo de sostibilidade asume na súa totalidade as bases teóricas do
modelo VEB e aplícaas ás condicións particulares e específicas do ámbito
xeográfico de estudio: os seus recursos naturais, as súas características socio-
económicas, os seus recursos potenciais, etc.

Os autores do modelo VEB parten da base de que a economía de mer-
cado presenta grandes carencias á hora de asignar o valor real dos recursos
naturais, e que estas carencias propiciaron que os encargados de tomar as
decisións promoveran políticas destructivas e non sostibles no tempo.

O profesor Pearce asegura que o valor económico da biodiversidade e
dos recursos naturais pode ser calculado con maior grao de aproximación do
que o foi ata o momento presente, e introducen para iso o concepto de valor
económico total dos recursos (VET).
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Definición

O modelo VEB parte de que un recurso ambiental pode ser valorado
economicamente e que o devandito valor (valor económico total ou VET)
ten dúas compoñentes: unha derivada do uso do recurso (valor de uso ou
VU) e outra inherente ó recurso e independente do seu uso (valor de non
uso ou VNU).

O valor de uso divídese á súa vez en dous tipos de valores máis específicos:

• Valor de uso directo (VUD), que corresponde ó valor económico dos
bens de mercado que se obteñen a partir da explotación do recurso
(por exemplo, o valor da madeira que se obtén dunha plantación
forestal).

• Valor de uso indirecto (VUI), que reflicte os beneficios derivados de
determinadas funcións de natureza ambiental (bens ambientais) do
recurso que non teñen valor de mercado, como poden ser as funcións
ambientais do bosque como sumidoiro de CO2, como xerador e pro-
tector dos chans, como hábitat de especies, etc.

O valor de non uso divídese á súa vez en:

• Valor opcional (VO): é o que os consumidores estarían dispostos a
pagar por un ben que non se utilice no presente, simplemente para
evitar o risco de non dispor dese recurso no futuro. Por exemplo, o
valor que asigna á sociedade por diferir o aproveitamento dun bosque
durante un tempo dado.

• Valor herditario (VH): é o valor que mide o beneficio que calquera
individuo acumula de saber que outros se beneficiarán do uso dun
recurso nunha data futura. Por exemplo, é o valor económico que un
individuo asignaría para ter a seguridade de que os seus fillos e netos
coñezan especies que hoxe en día están en perigo de extinción.

• Valor pasivo (VP) do recurso, tamén chamado valor de existencia: é
un valor intemporal que se lle asigna a un recurso simplemente por
existir nun lugar determinado. Por exemplo, o VP do Amazonas para
os galegos, viría dado pola contribución económica que este pobo
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estaría disposto a realizar para a conservación desa zona, aínda que a
maioría nunca estivese nin vaia estar no Amazonas.

En consecuencia, o valor económico total dun recurso pode ser expre-
sado coas seguintes ecuacións:

VET=VU+VNU
VET=(VUD+VUI)+(VO+VH+VP)

Taxa de desconto

O valor económico total dos recursos será calculado nun horizonte tem-
poral definido (por exemplo 20 anos). A introducción da variable tempo
implica introducir dentro da ecuación VET unha taxa de desconto. En con-
secuencia, o VET será calculado como VET presente ou VET actual neto,
do seguinte xeito:

Onde X representa a cada un dos termos que compoñen o VET (VUD,
VUI, VO,VP e VH).

Escenarios de cálculo do VET

Un escenario é unha configuración que adopta un recurso. O escenario
está composto por unha representación gráfica da distribución xeográfica do
recurso no ámbito de estudio e por unha información numérica que repre-
senta o VET actual neto a 20 anos.

Para cada un dos recursos considerados no modelo son modelizados
dous tipos de escenarios:

• Un escenario de referencia, que contempla a proxección da situación
actual no horizonte do estudio.
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• Escenarios de desenvolvemento, que son escenarios hipotéticos de
evolución, configurados en función da evolución posible do recurso.

A configuración de escenarios hipotéticos de desenvolvemento constitúe
a ferramenta que lle permite ó modelo plasmar as posibles estratexias de pla-
nificación para a zona.

Aptitude ó uso

A configuración de escenarios está sometida a unha restricción: a da apti-
tude ó uso. Só se pode desenvolver ou promover nunha zona a utilización
dun recurso cando ese recurso existe ou pode existir nela. Este feito tradu-
ciuse na elaboración, para cada recurso, dun plan de aptitude ó uso.

Outras variables do modelo

A determinación do valor económico total dos recursos naturais da Serra
do Courel constitúe unha das contribucións máis relevantes e un dos ele-
mentos clave do modelo, xa que se trata dunha variable cuantitativa, que
reflicte en unidades monetarias, ademais da compoñente económica clásica
(valores de uso directo), outros aspectos ambientais e sociais (valores de uso
indirecto e valores de non uso).

Sen embargo, existen aspectos económicos, sociais e ambientais relevan-
tes para a toma de decisións, que a función VET non internaliza, ben por
tratarse de variables non cuantificables ou dificilmente cuantificables en ter-
mos monetarios (risco ambiental, reversibilidade ou recuperabilidade dos
impactos ambientais xerados por unha actividade, etc.), ben por non encai-
xar directamente no concepto e definición de VET (emprego directo e indi-
recto, creación de valor engadido á zona de estudio, contribución ó
desenvolvemento endóxeno, etc.).

En consecuencia, para completar a análise, son tidas en conta unha serie de
variables complementarias de natureza económica, ambiental e social. A valoración
destas variables efectúase cualitativamente por asignación cuantitativa nun rango
de 1 a 4 (sendo 1 o valor máis desfavorable e 4 o máis favorable).
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3. Estratexias, métodos e ferrametas de valoración das variables do modelo

Fontes de información

Como estratexia sistemática en canto a fontes de información, reco-
rreuse, por orde de preferencia, ás seguintes:

• Administracións (autonómicas e locais).

• Publicacións científicas.

• Opinión de expertos.

• Opinión de residentes.

Como primeira opción procurouse información de primeira man rela-
tiva ó ámbito de estudio; no caso de non existir, recorreuse á información da
provincia de Lugo e, como última opción, a datos de Galicia.

Determinación dos valores de uso directo

O valor de uso directo, no contexto do modelo do Courel, pretende
reflectir a rendibilidade económica dos proxectos e actividades. O primeiro
concepto que se manexa para representalo coincide co fluxo neto de caixa.
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Variables
económicas

Custos totais das actividades Rendibilidade económica (TIR)
Duración da actividade
Xeración de valor engadido
Ingresos das vendas
Amortizacións

Variables
ambientais

Custos da prevención,
minimización e corrección
de impactos ambientais
negativos (externalidades
ambientais negativas)
Magnitude do impacto
ambiental negativo
Carácter do impacto
ambiental negativo
(reversibilidade e
recuperabilidade)
Perda de calidade ambiental

Beneficios das funcións
ambientais exercidas (VUI)
Valores opcionais, hereditarios
e pasivos (VO, VH, VP)

Variables
sociais

Subvencións recibidas
Riscos para a saúde

Ingresos fiscais
Xeración de emprego
directo e indirecto
Niveis salariais
Contribución á renda de
residentes

F(t) función do tempo (taxa de desconto)
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O VUD que xorde de aplicar este concepto complétase introducindo un
subtraendo en concepto de externalidade ambiental negativa. A introduc-
ción deste termo ten como obxecto a penalización daquelas actividades que
chegan a altos VUD evitando facer os investimentos necesarios (que se tra-
ducen en custos) para a protección (prevención ou corrección de impactos
ambientais negativos) do medio natural.

Así, determínase un VUD final con externalidades como a diferencia
entre o VUD calculado pola fórmula anterior menos o valor da externali-
dade ambiental negativa.

Determinación dos valores de uso indirecto

Foi realizada mediante técnicas que na literatura científica da economía
ambiental se denominan xenericamente métodos indirectos ou observados,
xa que exploran a conexión que existe entre os bens ambientais (que non
teñen mercado nin prezo) con aqueles bens privados cos que están relacio-
nados e que si teñen mercado e prezo.

No modelo do Courel foron utilizados tres tipos de métodos indirectos:
a) o método dos custos evitados e inducidos, b) o método dos custos da viaxe
e c) o método dos prezos hedónicos.

As variables que foron analizadas por estes métodos foron as seguintes:

• Recurso forestal: función de sumidoiro de CO2, función de preven-
ción da erosión, función de incremento dos recursos hídricos.

• Diversos usos e recursos: valor paisaxístico, valor científico ambiental,
valor recreativo específico do souto, valor recreativo da caza, valor
recreativo da pesca, axuda á polinización, patrimonio histórico artís-
tico e recurso urbano.

Como complemento á aplicación da metodoloxía dos custos  da viaxe
efectuouse unha enquisa in situ ós visitantes do Courel, co obxecto de ava-
liar os aspectos máis valorados e menos valorados da súa visita. A ficha téc-
nica da enquisa resúmese a continuación:
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Ficha técnica da enquisa a visitantes do Courel

• Universo: visitantes do Courel

• Tipo de mostraxe: aleatorio

• Coeficiente de fiabilidade: 95,5%

• Limite de erro: 5%

• Número de enquisas efectuadas : 90

Determinación dos valores de non uso

O VO, VP e VH dos recursos do Courel foi determinado mediante a
metodoloxía de avaliación de continxente (MAC), que é unha técnica de
enquisa que obtén información a partir de individuos respecto ás súas pre-
ferencias por conseguir un ben físico ou un servicio.

Ficha técnica da enquisa de valoración continxente

• Universo: galegos maiores de 18 anos

• Tipo de mostraxe: aleatorio estratificado por clase social

• Coeficiente de fiabilidade: 95,5%

• Límite de erro: 5%

• Número de enquisas efectuadas: 400

En concreto, os enquisados responderon á pregunta de cal sería a súa dis-
poñibilidade a pagar (DAP) nunha serie de supostos que permitiron dedu-
cir o valor de opción, o valor pasivo e o valor herditario dos seguintes
recursos do Courel: bosque autóctono, recurso hídrico, recurso agrario tra-
dicional, producción artesá, arte e arquitectura popular.

Taxas de desconto aplicadas

A taxa de desconto que se aplica para descontar o valor de uso directo é
a taxa social de desconto.
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Na práctica, a taxa social de desconto calcúlase por diferencia entre a taxa
de crecemento do consumo privado menos a taxa de crecemento da poboa-
ción. Aplicando estes conceptos, a taxa de desconto social aplicada para a
área de estudio alcanza o valor do 3,69%.

4. Modelización individualizada e conxunta dos recursos naturais

O primeiro paso na aplicación do modelo será a da modelización indi-
vidualizada de cada un dos recursos presentes no ámbito de estudio.

Os resultados e conclusións finais desta modelización individualizada pro-
veñen dunha análise multicriterio que contempla de xeito conxunto o VET do
recursos e o resto de variables (compoñentes ou indicadores parciais de sostibi-
lidade) que o describen. A importancia e peso específico que se asigne final-
mente a cada unha das variables individuais xurdirá necesariamente dun debate
previo amplo entre os distintos axentes implicados nas tomas de decisión.

Os resultados que ofrece o Modelo respecto á modelización individuali-
zada dos recursos neste momento do seu desenvolvemento parten dunha
consideración e reflexión conxunta sobre como cada unha das variables que
describen o recurso (o VET e todas as demais variables económicas, sociais
e ambientais) contribúen á sostibilidade.

O segundo paso da aplicación do modelo consiste na modelización con-
xunta dos recursos que existen no ámbito de estudio e/ou en cada unha das
microáreas que o compoñen.

Nesta fase son analizadas todas as combinacións de escenarios viables
modelizados previamente de xeito individual recurso a recurso, co obxecto
de determinar cal é a combinación óptima que achega maior valor (o VET
máximo) e un compromiso maior de sostibilidade á área de estudio.

Á hora de combinar e analizar escenarios de xeito conxunto, aplícase a
restricción da compatibilidade-incompatibilidade entre os distintos usos e
recursos. Dous recursos poden ser:

• Totalmente compatibles, cando poden existir simultaneamente no
mesmo espacio-tempo (exemplo, recurso bosque e recurso turismo).
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• Parcialmente compatibles, cando precisan unha ocupación do chan en
exclusiva pero non inflúen noutros usos ou recursos situados fóra do
chan ocupados por eles (exemplo, recurso bosque e recurso agrario).

• Incompatibles, cando a existencia dun uso condiciona o desenvolve-
mento doutros usos máis alá do chan ocupado por este (exemplo, par-
ques eólicos e explotacións mineiras).



AVALIACIÓN ECONÓMICA DE IMPACTOS
AMBIENTAIS: TÉCNICAS, RESULTADOS E

INCIDENCIA INSTITUCIONAL*

Vivien Foster
Banco Mundial

1. Introducción

O propósito deste traballo é identificar o papel que pode ter a análise
económica na formulación de políticas ambientais, ilustrando o tema con
diversas experiencias internacionais.

Como punto de partida recoñécese que a temática ambiental pode ser enfo-
cada dende diversas perspectivas. Tradicionalmente, os problemas ambientais
resolvéronse case sempre baseándose en criterios científicos ou políticos, men-
tres que a perspectiva económica ten recibido escasa atención. O descoido da
dimensión económica con frecuencia deu lugar a políticas moi custosas en rela-
ción cos beneficios obtidos. Sostense que este descoido ten consecuencias nega-
tivas non só para a economía senón tamén para o mesmo medio.

A revisión de experiencias internacionais comeza coa experiencia dos
EE.UU., país vangardista na aplicación da análise económica ós problemas
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ambientais. A continuación considérase o crecente papel da economía den-
tro da UE, con particular énfase nas experiencias do Reino Unido, onde se
ten avanzado moito na incorporación da perspectiva económica durante a
última década.

Finalmente, o traballo considera cales son os mecanismos xudiciais, polí-
ticos e institucionais que serviron para incrementar o papel da economía nos
debates ambientais e que poderían ser de interese para Galicia e para España.

2. Revisión de modelos alternativos de decisión ambiental

Para comprender mellor como se teñen formulado tradicionalmente as
políticas ambientais, comézase cunha caracterización de catro modelos de
decisión ambiental:

• o modelo ambientalista;

• o modelo científico;

• o modelo político;

• o modelo económico;

Co fin de resaltar os contrastes entre eles, os modelos preséntanse de
modo caricaturizado. Ademais recoñécese que, na práctica, as decisións
ambientais non se limitan a seguir un só modelo, senón que diversos criterios
poden, e deben, influír en determinados casos. Por este mesmo motivo, a
perspectiva económica, aínda que represente unha contribución moi valiosa
ó debate ambiental tampouco pode pretender suplantar estoutros criterios.

2.1. O modelo ambientalista

O movemento ambientalista (verde, ecoloxista) pódese caracterizar por
unha posición filosófica extrema con respecto ó medio. Aínda que a pers-
pectiva ambientalista extrema sexa minoritaria na maioría dos países, a pre-
sión política exercida por estes grupos segue a ser importante e os seus
argumentos non deixan de formar parte do debate público sobre as políticas
ambientais.
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Malia que existen diversos matices de ambientalismo, pódense identifi-
car algúns elementos típicos desta filosofía.

1. Os ambientalistas salientan o carácter único do ambiente e, polo
tanto, argumentan que os criterios de decisión non deberían ser os
mesmos que se aplican a outras esferas: ‘o ambiente é diferente e
merece un trato diferente’. Por este motivo, os ambientalistas adoi-
tan opoñerse de modo particular á aplicación da análise económica
ós temas ambientais.

2. Algúns ambientalistas sosteñen que o mundo natural (en particular,
os animais, as especies) teñen certos ‘dereitos’ que deberían ser res-
pectados polo home.

3. O ambientalismo subliña que a contaminación pode producir
danos irreversibles que deberían ser evitados.

En conclusión, esta posición filosófica xera conclusións fortes sobre a
interacción do home co medio natural: a contaminación e a interferencia
humana cos ecosistemas debería evitarse custe o que custe.

2.2. O modelo científico

Os procesos ambientais que conectan a actividade humana, a contami-
nación, a saúde humana e o impacto sobre a natureza poden ser extremada-
mente complexos e difíciles de comprender con exactitude. Contar cun
coñecemento preciso destas interaccións é a base imprescindible de toda
política ambiental, calquera que sexa o modelo de decisión.

Non obstante, o que aquí se entende por ‘modelo científico’ vai un
pouco más alá. Concretamente, de acordo a este modelo, o coñecemento
científico é o único necesario para o deseño de políticas ambientais. Baixo
esta perspectiva, os criterios de decisión serían os seguintes:

Onde existe un coñecemento claro da relación causa-efecto entre conta-
minación e impacto ambiental, normalmente é posible identificar un umbral
sobre o cal a contaminación comeza a ter impactos nocivos (este umbral
xeralmente reflicte a capacidade asimilativa do ambiente ou da persoa
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humana). Nestes casos, a prescrición do modelo científico é de manter a
contaminación por debaixo deste umbral.

Nembargantes, existen moitas áreas onde o coñecemento dos impactos
ambientais segue sendo incompleto. Nestes casos, o modelo científico avoga
por unha actitude cautelosa (en inglés, ‘the precautionary principle’). En
xeral, isto consiste en actuar coma se existise un efecto nocivo ata que xur-
dan probas concretas do contrario.

2.3. O modelo político

En xeral, as políticas ambientais xeran custos para uns grupos da socie-
dade e beneficios para outros. Por exemplo, un regulamento que esixe modi-
ficar os vehículos para reducir os niveis de escape de contaminantes ó aire
urbano xera un custo para os donos de automóbiles e un beneficio para os
peóns. Noutras palabras, o regulamento ambiental ten o efecto de redistri-
buír o benestar entre estes dous grupos. Polo tanto, sería de agardar que os
‘gañadores’ estivesen a favor do regulamento e os ‘perdedores’ se opuxesen.
Nun proceso político, é probable que o resultado deste enfrontamento
reflicta o poder político relativo de ambos os grupos. 

Un problema importante que xorde co modelo político é que pola
mesma natureza dos problemas ambientais, en moitos casos ou os gañado-
res ou os perdedores carecen de voz política. Esta situación pódese dar baixo
calquera das seguintes circunstancias.

1. Se o grupo que gaña ou perde se trata dunha poboación ampla e
difusa, aínda que o custo e o beneficio agregado sexa significativo,
o impacto sobre cada individuo é tan pequeno e o custo de organi-
zarse é tan alto que non xorden os incentivos para participar no pro-
ceso político.

2. Se os ‘gañadores’ ou ‘perdedores’ están fóra do país onde se dá a con-
taminación, quedan excluídos do proceso político a non ser que se
poida contemplar un proceso de negociación internacional.

3. Se os impactos ambientais teñen un horizonte longo, é probable
que os principais ‘gañadores’ ou ‘perdedores’ non nacesen no
momento de tomar a decisión.
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2.4. O modelo económico

Dadas as deficiencias que se identificaron co modelo político, o modelo
económico avoga por comparar os custos e beneficios das políticas ambien-
tais na súa totalidade (Hahn, 1999b; Pearce, 2000a). Mentres os beneficios
superen os custos, unha política pódese considerar desexable no sentido de
que os ‘gañadores’ teoricamente poderían compensar ós ‘perdedores’ sen dei-
xar de estar mellor que antes da implantación da política. Desta maneira, o
modelo económico pretende ter en conta os intereses das persoas que, por
diversos motivos, non poden estar representados mediante o sistema político.

O modelo económico parte do recoñecemento de que as políticas
ambientais son custosas; absorben recursos escasos que poderían ter sido
destinados a outros fins. Polo tanto, é importante averiguar se os resultados
destas políticas merecen os recursos que se lle dedicaron. Noutras palabras,
o modelo económico busca ante todo a eficiencia das políticas ambientais.

Esta prioridade central do modelo económico dá lugar a dous principios
básicos.

1º. Un regulamento ambiental só debera adoptarse se os beneficios
superaron os custos.

2º. Sempre debería buscarse a maneira menos custosa de conseguir
determinado obxectivo ambiental.

2.5. Comparación de modelos

O gráfico 1 pretende aclarar as diferencias entre os diversos modelos
mediante un exemplo concreto. No eixo horizontal represéntase o nivel dal-
gún contaminante e no eixo vertical o impacto ambiental do mesmo conta-
minante; a curva traza a relación que existe entre estes dous conceptos.

Como se pode apreciar, ata o umbral T o nivel de contaminación ató-
pase dentro da capacidade asimilativa do ambiente, sen xerar ningún
impacto nocivo. Nembargantes, a partir de T os impactos nocivos de deter-
minado incremento de contaminación vólvense cada vez maiores. Dentro
deste marco, as conclusións dos diversos modelos pódense caracterizar da
seguinte maneira:



• Modelo ambientalista. Este modelo ignora a relación entre contamina-
ción e impacto ambiental, avogando por manter en cero o nivel de
contaminación.

• Modelo científico. Segundo este criterio, pode tolerarse a contamina-
ción ata o nivel T, sen ir más alá.

• Modelo político. Este modelo está disposto a permitir contaminación
máis alá de T, pero unicamente no caso de que os ‘perdedores’ do con-
trol da contaminación teñan maior influencia política que os ‘gañado-
res’.

• Modelo económico. Este modelo está disposto a permitir contamina-
ción máis alá de T, sempre e cando se poida xustificar que o custo do
resultante impacto ambiental sexa menor ó custo de controlar a con-
taminación.

3. Instrumentos da análise económica ambiental

O modelo económico de decisións ambientais ofrece unha serie de ins-
trumentos analíticos que apoian e aclaran o proceso de formulación de polí-
ticas. Entre eles, os principais serían os seguintes (OCDE, 1997).

• Estimación de custos. Trata sinxelamente de sumar todos os custos que
implica implantar determinada política ambiental para as diversas
partes afectadas. Axuda a formar unha idea do peso económico da
política en termos absolutos e en relación a outras políticas.
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Gráfico 1
Contraste entre os diversos modelos de decisión ambiental
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• Análise custo-efectividade. Trata de comparar os custos dunha política
cos impactos físicos esperados. Desta maneira, obtéñense custos uni-
tarios por unidade de impacto físico (por exemplo, custo por caso de
enfermidade respiratoria evitada). Isto permite establecer cales son as
intervencións máis eficientes para conseguir determinado resultado.

• Análise custo-beneficio. Trata de comparar os custos dunha política cos
beneficios. Isto implica expresar os beneficios en termos monetarios
para permitir unha comparación directa cos custos. A análise permite
verificar se os beneficios superan os custos e tamén comparar o bene-
ficio por unidade de gasto entre distintas políticas.

• Análise de riscos. Trata de cuantificar os riscos enfrontados con e sen a
implantación da política adoptada.

3.1. Métodos de valoración económica

A aplicación da análise custo-beneficio ás decisións ambientais depende
da posibilidade de asignar valores monetarios ós impactos resultantes sobre
a natureza (auga pura, aire limpo, ecosistemas conservados) e a saúde
humana (enfermidades e mortes evitadas). Os economistas levan máis de 30
anos desenvolvendo e afinando metodoloxías que permitan realizar este tipo
de valoracións xerándose, en consecuencia, unha vasta literatura.

Como está representado no gráfico a continuación, existen dúas ‘familias
de metodoloxías’ para a valoración monetaria do impacto ambiental.
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Gráfico 2
Métodos para a valoración de beneficios ambientais
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• Métodos directos: estes métodos utilizan cuestionarios para preguntar-
lle directamente ás persoas o que están dispostas a pagar para conser-
var algún aspecto do ambiente, evitar algún problema de saúde ou
reducir o seu risco de morte.

• Métodos indirectos: estes métodos estudian o comportamento econó-
mico real das persoas e baseándose niso infiren un valor monetario.

Os tres métodos principais que se desenvolveron son os seguintes:

• Os modelos do custo da viaxe. Esta metodoloxía está baseada na idea de
que canto máis a xente valora algo, maior distancia están dispostos a
atravesar para conseguilo. Este principio aplícase ós parques nacionais
e ós lugares de beleza natural. Mediante un estudio do custo no que
as persoas están dispostas a incorrer para visitar estes lugares, pódese
establecer en termos monetarios o beneficio que obteñen das visitas.

• Os modelos hedónicos. Esta metodoloxía baséase na observación de que
as condicións ambientais, aínda que non xeran transaccións no mer-
cado, teñen un impacto apreciable sobre o valor doutros bens que se
mercan e venden. Por exemplo, unha casa nun lugar con aire limpo,
boa vista e ambiente tranquilo normalmente é máis cara que unha
casa idéntica situada ó lado dunha autoestrada. A diferencia no valor
monetario destas dúas casas reflicte o beneficio que fornecen as boas
condicións ambientais

• A valoración continxente. A diferencia das metodoloxías anteriores, a
valoración continxente non se basea en comportamentos observados
no mercado. En lugar disto, sérvese dun cuestionario para presentar
un escenario onde cambia dalgunha maneira o nivel de calidade
ambiental (por exemplo, mellora na calidade do aire, na limpeza das
praias, ou na extensión dos parques nacionais). É importante que o
escenario sexa o máis realista posible. O cuestionario solicítalle a cada
persoa a súa disposición a pagar por conseguir a mellora indicada, xa
sexa mediante un incremento de imposto o mediante un cobro de
entrada para acceder ó parque ou á praia. Suponse que a disposición
da xente a pagar pola intervención ambiental capta o beneficio que
reciben. A valoración continxente ten sido suxeito de crítica polo feito
de que se realiza nun contexto totalmente hipotético e, polo tanto,
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non se pode estar seguro de se as persoas en realidade pagarían o que
declaran estar dispostos a pagar. Neste sentido, existe o perigo de que
a valoración continxente sobreestime o valor monetario do ambiente.

O cadro 1 presenta os resultados dun estudio que intentou com-
parar estudios de valoración continxente no Reino Unido coas doa-
zóns reais recibidas polas ONGs ambientais para os mesmos recursos
naturais (Foster, Bateman and Harley, 1997). O estudio indica que o
valor medio das doazóns garda bastante relación co valor medio indi-
cado polos estudios de valoración continxente. Non obstante, a por-
centaxe da poboación disposta a contribuír á conservación do
ambiente é moito máis alta na situación hipotética que na situación
real.

3.2. Valoración da vida humana

Tal vez o aspecto que xera máis controversia da ACB ambiental é a apli-
cación de valores monetarios á saúde e á mesma vida humana. Polo tanto, é
moi importante comprender exactamente o que se está facendo cando se
valora a vida humana. En realidade o que se valora non é a vida senón o risco
de morte. 

Existen moitas actividades humanas libremente asumidas que aumentan
nalgunha medida o risco de morte. Normalmente, axústase o valor do cam-
bio no risco de morte segundo o nivel de risco involucrado, obténdose desta
maneira o valor estatístico da vida’. Por exemplo, se o valor dun cambio de
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Cadro 1
Comparación de doazóns reais con valoración continxente

Fonte: Foster, Bateman and Harley, 1997.
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risco de 1 en 1.000 é de $10.000, entón o ‘valor estatístico da vida’ é
$10.000.000 (=10.000/0,001). En particular, algunhas profesións (por
exemplo, a construcción e a minería) expóñense a un risco de morte signifi-
cativamente máis alto do habitual. Os economistas teñen comparado o
soldo destas profesións con outras menos arriscadas que esixen o mesmo
nivel de preparación profesional e teñen atopado que estes soldos inclúen
unha prima de compensación polo maior nivel de risco asumido.

O cadro 2 presenta os resultados de varios estudios do mercado laboral
que, en xeral, indican un valor implícito da vida humana moi por riba de 1
millón de US$. Resulta interesante observar que os resultados derivados dos
modelos hedónicos son moi consistentes cos resultados de estudios de valo-
ración continxente sobre o mesmo tema.

3.3. Análise custo efectividade 

O cadro 3 presenta unha mostra de resultados dun estudio custo-efecti-
vidade de diversos regulamentos americanos deseñados para protexer a vida
humana. En cada caso estimouse o custo total de cumprir co regulamento e
o número de vidas que se salvaron como resultado deste. Desta maneira
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Cadro 2
Comparación do valor obtido para a vida humana con diversos métodos

Fonte: OCDE, 1997
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obtense un custo unitario por vida salvada. O interesante deste tipo de aná-
lise é que revela a variedade que existe no custo de salvar unha vida mediante
diversas vías; os cintos de seguridade e as medidas de seguridade en zonas de
construcción representan as medidas máis eficientes. En xeral, a protección
da medidas humana mediante vías ambientais resultan moito máis custosa.

Unha consecuencia importante deste descubrimento é que redistri-
buíndo recursos dende os programas con alto custo unitario cara ós progra-
mas con baixo custo unitario poderíase aumentar significativamente o
número de vidas salvadas co mesmo nivel de recursos. Segundo algunhas
estimacións este tipo de reasignación podería salvar 60.000 vidas por ano
nos EE.UU. sen aumentar o gasto en protección da vida.

Noutro estudio semellante, Hahn (1996) atopa que o custo por vida sal-
vada varía entre 10.000 US$ e 36 billóns US$, cunha media de 6 millóns
US$. Hahn tamén mostra que a media do custo por vida salvada varía entre
50 millóns US$ para os regulamentos ambientais, 15 millóns US$ para os
regulamentos relacionados coa saúde e 1 millón US$ para os regulamentos
relacionados coa seguridade.

3.4. Análise dos riscos 

A análise dos riscos asociados a diversos problemas ambientais pode
achegar unha valiosa perspectiva ó deseño das políticas ambientais. O cadro 4
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Cadro 3
Custo por vida salvada mediante diversos regulamentos

Fonte: OCDE, 1997
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Cinturóns de seguridade

Seguridade en zonas de construcción

Po en cultivo de grao

Arsénico en procesos industriais

Po en minas de uranio

Po en asbestos

Emisións radioactivas

Enterro de residuos solidos

Enfoque do regulamento



presenta os resultados dun estudio que busca equivalencias entre riscos
ambientais e riscos libremente asumidos na vida cotiá. Todas as actividades
identificadas no cadro teñen o mesmo impacto, xa que incrementan o risco
de morte nun factor dun por millón.

As primeiras cinco actividades identificadas corresponden a actividades
cotiás -fumar, beber viño, viaxar, mirarse a raios X. As últimas catro activi-
dades corresponden a temas da política ambiental. Chama a atención que
vivir moitos anos ó lado de instalacións industriais como unha planta
nuclear ou unha fábrica de PVC non representa maior risco que fumar uns
cigarros ou beber unhas copas de viño.

4. Experiencias acumuladas co modelo económico: EE.UU.

A partir dos anos 1970, os presidentes dos Estados Unidos amosaron un
crecente interese en escudriñar e avaliar os regulamentos divulgados polas
diversas axencias federais de regulación social.

O presidente Reagan impulsou de xeito particular este proceso mediante a
divulgación da Executive Order 12291, a comenzos da súa administración en
1981. Esta resolución establece a obriga de realizar análise custo-beneficio de
todo regulamento no que os custos superen un umbral de 100 millóns  de US$.
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Cadro 4
Custos e beneficios agregados dos regulamentos ambientais federais

Fonte: OCDE, 1997

- Fumar 1,4 cigarros

- Beber medio litro de viño

- Viaxar 250 km en coche

- Viaxar 6.000 km en avión

- Mirar os pulmóns a raios X

- Respirar o aire novaiorquino durante 48 horas

- Beber auga potable en Miami durante 1 ano

- Vivir 5 anos ó lado dunha planta nuclear

- Vivir 20 anos ó lado dunha fábrica de PVC

Todas estas actividades incrementan o risco de morte por 1x10-6



Nembargantes, na práctica isto non conduciu á aplicación universal da
análise custo-beneficio (Morgenstern, 1997). O motivo foi que nalgúns
casos os mesmos estatutos que establecen os regulamentos prohiben este tipo
de análise, mentres que noutros casos a súa aplicación foi impedida por deci-
sións xudiciais.

A presión política para este tipo de avaliación pódese comprender de
dúas maneiras.

En primeiro lugar, cada vez máis a regulación estase percibindo como un
imposto oculto. En xeral o goberno conta con dúas maneiras de controlar
recursos. Por un lado, a recadación de impostos para financiar gastos públi-
cos directos. Por outro lado, a divulgación de regulamentos que obrigan a
outros axentes económicos a gastar recursos para fins sociais. Mentres que a
política fiscal é relativamente transparente, a política regulatoria xera custos
máis indirectos e, polo tanto, menos visibles. O recoñecemento desta reali-
dade ten xerado presión para someter os regulamentos ó mesmo proceso de
escudriñamento que o gasto público.

En segundo lugar, foise acumulando evidencia sobre o alto e crecente
custo de cumprir coas regulacións sociais, e en particular ambientais. O grá-
fico 3 mostra a tendencia histórica de crecemento no custo dos regulamen-
tos sociais ó longo do tempo. Entre 1977 e 2000 os custos totais triplícanse.
Un exercicio recente estimou un custo total de 162 billóns de US$ para as
regulacións ambientais en 1996 (Hahn & Litan, 2000). Esta suma é equi-
valente a dous tercios do gasto público federal dos EE.UU. (excluíndo a par-
tida de defensa nacional). A maior parte do custo da regulación social nos
EE.UU. pódese atribuír ás regulacións ambientais, que actualmente contri-
búen arredor do 75% do custo total. O restante 25% atribúese a regula-
mentos de seguridade aplicables ós lugares de traballo, ás estradas, ás minas
e ós productos de consumo público.

4.1. Análise custo-beneficio dos regulamentos ambientais federais

Como intento de formalizar e sistematizar a análise do custo-beneficio
esixida pola Executive Order 12291, en 1997 promulgouse unha lei obri-
gando á OMB (Office of Management and Budget) a presentar ó Congreso
un informe anual sobre os custos e beneficios dos regulamentos federais.
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O informe non se limita ás regulacións sociais e ambientais, senón que
tamén considera regulacións económicas e de proceso.

A partir de entón publicáronse tres informes anuais correspondentes ó
1997, 1998 e 1999 (OMB, 1997, 1998, 1999). Os informes presentan
datos sobre custos e beneficios a nivel agregado para todas as regulacións
federais agrupadas por área, e tamén a nivel individual (regulamento por
regulamento).

Malia que os informes da OMB representan un adianto con respecto ó
pasado, foron criticados pola comunidade académica en particular polos
seguintes motivos (Hahn and Litan, 1998a, b; Hahn, 1998; Lutter, 1998;
Hahn, 1999a):

• Non existe a disposición de actuar sobre as conclusións da análise
cando se atopan regulamentos que non cumpren con criterios de
custo-beneficio.

• Existe a tendencia a adoptar sen crítica as estimacións de custos e
beneficios proporcionados polas axencias encargadas de cada aspecto
da regulación, as cales poderían manifestar nesgos importantes.
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Gráfico 3
Tendencia histórica de custos dos regulamentos sociais en EE.UU.

Fonte: Guasch & Hahn, 1998



• Calcúlanse custos e beneficios de maneira global sen identificar quen
son os ‘gañadores’ e ‘perdedores’, dato que pode ser moi importante
dende a perspectiva da política.

• Faltan análises de sensibilidade dos resultados ós supostos adoptados,
e en xeral da incerteza que existe arredor das estimacións.

O gráfico 4 presenta resultados sobre os custos e beneficios agregados das
regulacións ambientais promulgadas polo goberno federal dos EE.UU. Estes
cálculos derivan dun estudio académico (Hahn & Hird, 1991). Pódense
facer as seguintes observacións.

• Existe incerteza acerca das estimacións, tanto para custos como para
beneficios. Nembargantes, o rango de incerteza é moito máis amplo
para os beneficios que para os custos. De feito, a estimación máxima
para o valor dos beneficios é nove veces máis alta que a estimación
mínima.

• O rango dos custos cae dentro do rango para os beneficios, esto
implica que non se pode saber se o beneficio neto dos regulamentos é
positivo ou negativo. Sen embargo, se se compara o custo medio co
beneficio medio, obtense un beneficio neto positivo.

153

Gráfico 4
Custos e beneficios agregados dos regulamentos ambientais federais

Fonte: Guasch & Hahn, 1998



Resulta interesante comparar os resultados dun exercicio independente,
como o de Hahn & Hird (1991), coas estimacións oficiais da EPA
(Environmental Protection Agency). A EPA estima custos da regulación
ambiental en 54 billóns de US$, é dicir, significativamente menos que o
custo mínimo de 76 billóns de US$ estimado por Hahn & Hird. Polo lado
dos beneficios, a EPA estima un valor de 1.450 billóns de US$ só para os
regulamentos relacionados coa contaminación do aire. Esta estimación é
case 10 veces máis alta que o máximo estimado por Hahn & Hird.

O gráfico 5 presenta os resultados dun estudio independente da relación
custo-beneficio para 54 regulamentos ambientais do goberno federal. O eixo
horizontal presenta distintos rangos do beneficio neto dos regulamentos (é
dicir beneficios menos custos), mentres que o eixo vertical representa o
número de regulamentos que caen en cada un destes rangos.

As tres columnas á dereita corresponden a regulamentos con beneficios
que exceden os seus custos e que, polo tanto, merecen ser adoptados dende
unha perspectiva económica. Estes representan o 43% dos 54 regulamentos
considerados polo estudio. O beneficio neto destes regulamentos é relativa-
mente grande, superando os 10 billóns de US$ en moitos casos. As tres
columnas á esquerda corresponden a regulamentos con custos que exceden
os seus beneficios e que polo tanto non deberían ser adoptados dende unha
perspectiva económica. Estes representan o 57% dos 54 regulamentos con-
siderados polo estudio. Os beneficios netos destes regulamentos son relati-
vamente pequenos, menos de 10 billóns de US$ na gran maioría dos casos.
Se se suman os beneficios netos dos 54 regulamentos atópase que, a nivel
agregado, os beneficios superan os custos. 
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Gráfico 5
Beneficio neto de diversos regulamentos ambientais federais

Fonte: Hahn, 1996



4.2. Análise custo beneficio do Clean Air Act

Tal vez a ACB ambiental máis ambiciosa foi o estudio do Clean Air Act,
estatuto de 1970 que controla a emisión de contaminantes ó aire (EPA,
1997). Estímase que entre 1970-1990 o custo de cumprir co estatuto
sumaba 523 billóns de US$.

Como resultado destes investimentos en equipos contra a contamina-
ción lográronse reduccións importantes do 40% en SO2, do 30% en NOx,
do 45% de VOC, do 50% en CO, do 99% en chumbo, e do 15% en ozono.
O estudio utilizou os resultados da literatura científica para estimar o
impacto destas reduccións sobre a saúde humana, e os resultados da litera-
tura económica para valorar estes impactos. Por exemplo, adoptouse un
valor de 4.8 de US$ millóns por vida salvada e un valor de 260.000 de US$
por caso de bronquite crónica evitada. En total, estimáronse beneficios de
22,2 trillóns de US$, pero cun amplo rango de incerteza entre 5,6 trillóns
de US$ e 49,4 trillóns de US$. Máis do 80% dos beneficios débense ás vidas
salvadas e outro 16% á reducción no número de casos de bronquite crónica
(ver gráfico 6).
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Gráfico 6
ACB do Clean Air Act

Fonte: EPA, 1997

Mortes
Bronquitis crónica
Intelixencia
Impactos estéticos
Outros impactos



O estudio da EPA ten sido severamente criticado por esaxerar o valor dos
beneficios, obtendo resultados 17 veces máis altos dos que se obtiveron nun
estudio independente (Hahn & Hird, 1991). Os beneficios estimados só
para 1990 representan o 20% do PIB para ese ano. As principais críticas
foron que o estudio non tiña en conta:

• que as mortes causadas ocorren entre persoas xa moribundas;

• o lapso que transcorre entre a contaminación e o impacto sobre a saúde;

• a incerteza que existe en canto ós efectos sobre a saúde.

5. Experiencias acumuladas co modelo económico: Reino Unido

En comparación cos EE.UU., a análise económica das políticas ambien-
tais en Europa aínda está na súa infancia. As directivas ambientais da Unión
Europea (UE) durante os anos setenta e oitenta obedeceron principalmente a
criterios científicos e políticos sen realizarse ningún tipo de análise económica.

A partir dos anos noventa a situación comezou a cambiar. A primeira
indicación disto foi o Quinto Plan de Acción Ambiental da UE, promulgado
en 1992, onde se recoñeceu que a valoración económica dos impactos
ambientais podería desempeñar un papel importante no logro do desenvol-
vemento sustentable. O Tratado de Maastricht perseguiu esta mesma liña
incorporando no seu Artigo 130r(3) o requirimento de que a UE estudiase
os custos e beneficios das súas accións, ou da súa falla de toma de acción.

Un estudio recente revisa o uso da análise económica na formulación das
directivas ambientais da UE durante os anos noventa (Pearce, 2000b). O
estudio atopa que numerosas directivas promulgadas ou revisadas a media-
dos da década fixeron escaso uso da análise económica, pero que estas aná-
lises se volveron máis rutineiras cara a finais da década.

Dentro da UE, o Reino Unido é un dos países que máis ten progresado
na aplicación da análise económica ás políticas ambientais. Como reacción ó
crecente interese público en cuestións ambientais a finais dos anos oitenta, o
goberno encargoulle a un reputado grupo de académicos un estudio sobre o
tema. Este informe, titulado ‘Blueprint for a Green Economy’ (coñecido
como ‘The Pearce Report’) tivo moita influencia sobre a evolución da política
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ambiental no Reino Unido, e asegurou un papel protagonista para os eco-
nomistas ambientais (Pearce et al., 1989).

Entre outras cousas, o ‘Pearce Report’ avogou polo uso da análise eco-
nómica das políticas ambientais. Ós dous anos da súa publicación, en 1991,
o goberno sacou un documento titulado ‘Policy Appraisal and the
Environment’ que presentou unha serie de pautas metodolóxicas para guiar a
análise económica das cuestións ambientais. Nembargantes, tratábase aínda
de recomendacións e non de disposicións obrigatorias. 

Ó longo dos anos noventa foi aumentando a presión política para
demostrar que os beneficios das políticas ambientais compensan os seus con-
siderables custos. En 1993, introduciuse o requirimento de estimar o custo
de cumprir con todos os regulamentos que poderían ter algún impacto sobre
a industria, incluídas as disposicións ambientais da UE. Esta tendencia cul-
minou en 1995 coa incorporación dun artigo á nova lei ambiental que esixe
a consideración dos custos e beneficios das políticas ambientais. Esto defi-
niuse como un deber da nova axencia reguladora do ambiente.

5.1. Caso do sector auga

Quizais sexa no sector augas onde máis debate se xerou sobre o papel da
análise económica na política ambiental. Isto débese a dous factores concretos.

En primeiro lugar, a creación en 1989 dun novo marco regulatorio para
a industria privatizada. Este marco asigna a un ente regulador (Office of
Water Services, OFWAT) responsabilidade para o control das tarifas, e a
outros dous entes reguladores (National Rivers Authority, NRA, e Drinking
Water Inspectorate, DWI) responsabilidade para o control da calidade dos
ríos e da auga potable. Esta estructura aparece representada no gráfico 7.

En segundo lugar, arredor da mesma data, a divulgación dunha serie de
directivas ambientais da UE sobre a calidade das augas servidas a ser descar-
gadas nos ríos e no mar e sobre a auga potable para o consumo humano. Os
primeiros estudios revelaron que o cumprimento destas directivas esixiría
investimentos da orde de 1,3 billons de US$ a 3,5 billóns de US$. O amplo
rango reflicte o efecto de interpretar con maior ou menor rigor as esixencias
das directivas. Estimouse que, segundo a suma de investimento requirido, as
tarifas de augas terían que subir entre 1,5% a 6,0% por ano en termos reais.
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Na ausencia de ferramentas económicas para comparar os custos e bene-
ficios das disposicións ambientais, xurdiu un debate político entre o regula-
dor económico (que avogaba por unha interpretación pouco estricta das
directivas europeas por manter baixas as tarifas da auga) e os reguladores
ambientais (que avogaban por unha interpretación rigorosa das directivas
europeas por protexer o medio natural). Ó final, o regulador económico
gañou o debate, e a revisión das tarifas de 1994 non permitiu que as tarifas
subiran máis do 1,5% en termos reais.

Como resultado desta experiencia, lanzouse a iniciativa de desenvolver
un manual que permitise a aplicación da análise custo-beneficio ós proxec-
tos de tratamento de augas servidas. Todas as entidades do sector auga par-
ticiparon no proxecto. O obxectivo era permitir que futuras diferencias de
opinión entre o regulador económico e os reguladores ambientais se puide-
ran resolver mediante o modelo económico, en vez do modelo político.

O resultante ‘Benefit Assessment Manual’ (Foundation for Water
Research, 1997) contén unha serie de instruccións metodolóxicas detalladas
que cobren todos os aspectos da análise custo-beneficio. Ó mesmo tempo, o
manual pretendeu resumir toda a literatura británica sobre a valoración
ambiental do recurso auga, creando unha base de datos de valores que pode-
rían ser aplicados en determinados proxectos.
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Gráfico 7
Marco institucional do sector auga en Inglaterra
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O manual foi empregado para a revisión de tarifas do ano 1999, e nese
sentido cumpriu co seu propósito de inxectar unha perspectiva económica á
determinación de metas ambientais para o sector augas. Nembargantes, a
aplicación do manual resultou ser máis problemática do esperado polas
seguintes razóns.

• Non existía cultura de análise económica nos entes reguladores
ambientais, nin moitas persoas capacitadas para facelo. Había a per-
cepción de que a análise demoraba e custaba demasiado, incentivando
a busca de atallos pouco fiables.

• Había relativamente poucos antecedentes para nutrir a base de datos
de valores, e polo tanto, dependíase excesivamente dos resultados dun
pequeno número de estudios.

5.2. Análise custo-beneficio de calidade dos ríos

Quizais a mellor maneira de explicar o manual é mediante un exemplo
concreto de aplicación da metodoloxía para valorar unha serie de posibles
proxectos nun río (River Medlock) do noroeste de Inglaterra (Tyson &
Foster, 1996).

Os problemas de contaminación no Medlock debíanse ás deficiencias da
planta de tratamento de augas servidas e dos rebordos para descarga de
emerxencia do sistema mixto da rede de sumidoiros e drenaxe pluvial.
Debido ás carencias da planta de tratamento de augas servidas, as augas do
río non eran de suficiente calidade para a vida dos peixes, mentres que as
deficiencias do sistema de rebordos xeraban contaminación estética cando a
rede de sumidoiros se descargaba directamente ó río durante períodos de alta
precipitación.

Existían tres posibles proxectos para atender a esta situación:

• Proxecto A: consistía en mellorar tanto a planta de tratamento como
os rebordos.

• Proxecto B: consistía en mellorar só os rebordos.

• Proxecto C: consistía en mellorar só a planta de tratamento.
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Como se pode apreciar no cadro 5, o melloramento dos rebordos resul-
taba moito máis custoso que a ampliación da planta de tratamento.

Para valorar os beneficios deste tipo de proxectos, o manual suxire iden-
tificar as distintas comunidades de usuarios do río que se poden ver afecta-
das pola intervención. No caso do Medlock, identificáronse tres clases de
beneficios:

• Recreo informal: é dicir, as persoas que se pasean ó longo do río. Estas
persoas beneficiaríanse principalmente do impacto estético asociado á
mellora do sistema de rebordos. Pero é improbable que se beneficia-
sen moito do cambio de calidade da auga causada pola ampliación da
planta de tratamento.

Cunha poboación de 11.000 persoas vivindo cerca do río, estímase
que o río recibe 240.000 visitas recreativas ó ano. A literatura suxire
unha disposición a pagar de £1,73 por persoa e por visita para evitar
os impactos estéticos xerados polos rebordos.

• Pesca con cana: anticípase que a mellora na calidade da descarga da
planta de augas servidas ó río permitirá o desenvolvemento dunha
nova pesquería, xerando un beneficio para os afeccionados á pesca.
Estímanse 12.000 visitas de pesca ó ano, dado o número de persoas
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Cadro 5
Resumo de proxectos alternativos para mellorar a calidade do río Medlock

Fonte: Tyson and Foster, 1996

A B C

Proxectos Alternativos

Alcance

• Planta

• Rebordo

Gastos

• Capitais

• Operacionais

£ 39,0 m

£ 0,1 m

£ 35,0 m

-

£ 4.0 m

£ 0,1 m



rexistradas como afeccionados á pesca na rexión. A literatura indica
que existe unha disposición a pagar de £6,20 para cada visita de pesca.

• Conservación ambiental: máis alá dos beneficios recreativos, considerá-
base que a mellora do ecosistema do río sería valiosa tamén para as
persoas que non o utilizan directamente. Baseándose nalgúns estudios
realizados no Reino Unido, este valor de conservación ambiental esti-
mouse en £1,37 millóns. Este valor é moito máis alto do que foi esti-
mado para os usos recreativos.

Sumando o fluxo de custos e beneficios a través do tempo e descontando
os custos e beneficios segundo a súa distancia no tempo, obtense o valor pre-
sente dos beneficios e custos. A razón entre un e outro permite coñecer en
qué medida se xustifica o proxecto; se o valor é superior a un os beneficios
superan os custos e viceversa (cadro 6).

O cadro 7 presenta as razóns ou ratios de beneficios a custos para diver-
sas taxas de desconto (5% versus 6%), e tamén explora o impacto de consi-
derar só os beneficios recreativos ou tamén o valor de conservación
ambiental.

Os resultados demostran que non se poden xustificar baixo ningunha
circunstancia os proxectos A e B, pois as razóns son sempre inferiores a un.
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Cadro 6
Resumo de beneficios dunha mellora na calidade do río Medlock

Fonte: Tyson and Foster, 1996

Recreo
informal

Pesca
con cana

Conservación
ambiental

Impacto Estético Nova
Pesquería

Mellora do
ecosistema

Poboación afectada

Visitas por ano

Beneficio por visita

Valor por ano

11.000

240.000

£ 1,73

£ 0,420 m

30.000

12.000

£ 6,20

£ 0,073 m £ 1,371 m



O motivo é que a reforma dos rebordos é extremadamente custosa en
relación coa disposición a pagar dos participantes no recreo informal que
son os principais beneficiarios da resultante mellora estética.

Por outra parte o proxecto C pódese xustificar en caso de que se inclúa
o valor de conservación ambiental, pero non se xustifica unicamente en ter-
mos dos beneficios recreativos.

5.3. Análise custo-beneficio da reducción de chumbo en auga potable

Outro exemplo interesante da aplicación da análise custo-beneficio ás
directivas da UE xurdiu en relación coa revisión da directiva sobre a calidade
da auga potable, e en particular, o parámetro que debía ser utilizado para o
chumbo. Na directiva orixinal, o estándar foi de 50 mg/l. Nembargantes, no
momento de revisar a directiva propúxose reducir o estándar en primeiro
lugar ata 25 mg/l (no 2003) reducindo eventualmente ata o novo límite
aconsellado pola Organización Mundial da Saúde de 10 mg/l para o ano
2013. Ó mesmo tempo, debatíase se este novo estándar debería aplicarse
como unha media ou un máximo. Debido ó amplo uso do chumbo como
material de construcción de redes de distribución de auga potable tanto den-
tro como fora das casas, o custo de cumprir con este novo dispositivo é par-
ticularmente alto para o Reino Unido (de £1 billón a £4 billóns).
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Cadro 7
Resultados da análise custo-beneficio de calidade do río Medlock

A B C

Proxectos Alternativos

Razón beneficio-costo = 5%

• Con só beneficios de recreo

• Con beneficios totales

Razón beneficio-costo = 6%

• Con só beneficios de recreo

• Con beneficios totales

0,19

0,72

0,12

0,12

0,65

4,58

0,23

0,84

0,15

0,15

0,70

4,98



Polo tanto, o ente regulador da calidade de auga potable (DWI) contra-
tou unha análise dos custos e beneficios deste estándar co fin de apoiar a
posición británica nas negociacións sobre a directiva (OXERA, 1997).

O estudio identificou dous grupos de beneficiarios principais do novo estándar.

• Os nenos, que poden ver afectado o seu desenvolvemento intelectual
polo consumo de chumbo na auga potable.

• Os homes de mediana idade, que poden sufrir unha subida na súa ten-
sión arterial como resultado do consumo de chumbo, incrementando
o risco de hipertensión e infartos.
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Gráfico 8
Impactos do chumbo na auga potable

Cadro 8
Impacto dun punto no cociente intelectual sobre o salario esperado

Fonte: OXERA, 1997

Efecto

Salario

Mínimo

Máximo

Probabilidade de emprego

Directo

0.6%

1.3%

0.3%

Total

1.0%

2.0%

0.5%

Impactos
Indirectos

(0.1*3.5%)

(0.1*6.6%)

(0.1*1.6%)



Adoptouse a seguinte metodoloxía para valorar os beneficios para os
nenos.

En primeiro lugar, estimar a relación entre o consumo de chumbo e o
cociente intelectual dos nenos. Unha revisión da literatura científica indica
que un incremento de 10 mg/dl a 20 mg/dl no sangue parece reducir o
cociente intelectual en dous puntos. A pesar disto, resulta difícil trazar con
exactitude a relación entre o chumbo absorbido pola auga potable e os niveis
de concentración no sangue. En particular, polo feito de que as concentra-
cións de chumbo rexistradas no sangue durante a última década baixaron
significativamente debido ó éxito doutras políticas de reducción do chumbo
ambiental, en particular a eliminación do chumbo na gasolina.

En segundo lugar, estudiar en qué medida os futuros soldos dos nenos
dependen do seu cociente intelectual. A reducción do cociente intelectual
debida á absorción de chumbo ten un impacto directo sobre o soldo e a pro-
babilidade de emprego, e tamén un impacto indirecto vía o efecto sobre o
logro educativo. Dúas persoas co mesmo logro educativo poden obter dife-
rentes soldos debido a diferencias no seu cociente intelectual, e ó mesmo
tempo persoas con menor cociente intelectual habitualmente conseguen
menores logros educativos.

Finalmente, a valoración deste beneficio obtense multiplicando o cambio
na concentración sanguínea de chumbo polo soldo esperado e polo cambio
porcentual no soldo debido ó cociente intelectual.
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Gráfico 9
Valor relativo dun ano de vida a distintas idades 

e en diversas condicións de saúde

Fonte: OXERA, 1997



Para os homes de mediana idade, estimouse a relación entre o consumo
de chumbo, a tensión arterial e as enfermidades cardiovasculares. Segundo a
literatura científica, un incremento na concentración sanguínea de chumbo
de 5 mg/dl a 10 mg/dl elevaría a tensión arterial arredor de 1mm hg. Isto
suxire que unha reducción do límite para o chumbo na auga potable redu-
ciría nun 0.1% o risco de enfermidades cardiovasculares. Finalmente, consi-
déranse custos da enfermidade cardiovascular os gastos médicos asociados ó
seu tratamento, as mortes prematuras e a perda de calidade de vida dos que
sofren esta enfermidade. 

Considéranse dous métodos alternativos para valorar estes últimos dous
efectos.

• Perda de ingresos: valóranse as mortes e enfermidades en termos dos
ingresos que perden as persoas afectadas por non poderen traballar.

• Disposición a pagar: valóranse as mortes e enfermidades en termos dos
anos de vida perdidos axustando pola calidade de vida correspondente
(en inglés, Quality Adjusted Life Years ou QALYs). Isto faise utili-
zando as taxas de conversión ilustradas no gráfico 9 que permiten cal-
cular a equivalencia entre un ano de vida en perfecta saúde e o mesmo
ano con saúde imperfecta a distintas idades. Por exemplo, un home
que sofre un infarto ós sesenta anos e sobrevive ata os oitenta cunha
saúde imperfecta sofre unha perda de QALYs equivalente á area entre
as dúas curvas entre as idades de 60 e oitenta. Utilizando un valor de
vida de £2 millóns, e asumindo que de media cada persoa que morre
perde 31 anos de vida, obtense un valor por ano de £64.200. Esta cifra
multiplícase polo número de QALYs perdidos para obter o valor eco-
nómico da enfermidade.

É importante resaltar que ambas categorías de beneficios avalíanse de
modo incremental sobre o que sucedería de todos modos en ausencia da
directiva. No caso do Reino Unido, renóvanse anualmente case o 1% dos
encanamentos da rede de distribución. Polo tanto, anticípase que o nivel de
chumbo na auga potable diminuiría de todos modos co tempo, e que o prin-
cipal impacto da directiva é de acelerar os beneficios.

Ós beneficios anteriormente explicados agréganse algúns relacionados
coa xestión dos sistemas de distribución de auga potable. En particular, a
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substitución de tubos de chumbo reduciría os custos de tratamento e as per-
das de auga no sistema de distribución. Nembargantes, estes beneficios non
representan máis que o 10% do total, mentres que os impactos sobre a inte-
lixencia dos nenos representan máis dos dous tercios.

En canto ós custos, o amplo rango que existe débese á dificultade de saber
en qué medida bastaría co tratamento adicional da auga para reducir o con-
tido de chumbo ó nivel esixido pola directiva, ou en qué medida sería nece-
sario substiuír por completo os encanamentos de chumbo. O nivel mínimo
dos custos é o que vai asociado ó tratamento e o nivel máximo é o que vai
asociado a substitución de encanamentos.

O gráfico 10 presenta os resultados da análise. O estándar de 25 mg/l cla-
ramente xustifícase en termos de custo-beneficio. Para o estándar de 10 mg/l
de media os resultados son ambiguos. O rango de posibles beneficios cae
dentro do rango de posibles custos, cara á parte de abaixo. O estándar de 10
mg/l como un máximo claramente non se xustifica.
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Gráfico 10
Resultados da análise custo-beneficio de reducción do chumbo na auga potable

Fonte: OXERA, 1997



6. Mecanismos para implantar o modelo económico

Revisando a experiencia dos EE.UU., a UE e o RU na aplicación do
modelo económico ás decisións ambientais cabe preguntar ¿cáles son os
requisitos para implantar con éxito o modelo económico?

Segundo o presentado, pódense identificar catro factores que favorecen
o uso dos instrumentos económicos na formulación de políticas.

O primeiro é a necesidade dun amparo xudicial. En todos os casos con-
siderados, a análise económica non puido desenvolverse ata que se promul-
gase algún estatuto que o esixira. Ata entón as pautas e as exhortacións non
tiveron moito impacto.

O segundo é a importancia de contar cun marco institucional adecuado.
A entidade encargada de facer a análise debe contar coa capacidade técnica
e a autonomía política para producir resultados cribles.

O terceiro é que as pautas metodolóxicas son importantes porque permi-
ten estandarizar a análise, o cal é clave para realizar comparacións entre polí-
ticas alternativas. Ó mesmo tempo aseguran un nivel mínimo de calidade.

O cuarto é que a comunidade académica xoga un papel moi importante.
No Reino Unido os economistas foron os que promoveron o uso da meto-
doloxía, e foron incorporados ó proceso mediante comités de asesores aca-
démicos. En EE.UU. a comunidade académica xoga un papel importante de
crítica dos datos oficiais e é fonte de estudios independentes alternativos.

Como se puido apreciar, o modelo económico ofrece unhas ferramentas
moi valiosas para a avaliación de políticas ambientais. En particular, axudan
a aclarar os custos dos regulamentos e a súa eficiencia relativa no logro de
resultados ambientais. En ausencia deste tipo de análise non se pode ter nin-
gunha seguridade de que estas políticas representan un beneficio neto para
a sociedade.

Os estudios de caso mostraron que os EE.UU. seguen á vangarda neste
tema. Trátase do único país onde se logrou facer avaliacións económicas glo-
bais dos regulamentos ambientais. Nembargantes, en Europa estase
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poñendo cada vez máis énfase na avaliación económica, como o ilustra a
experiencia británica.

Aínda nos países que adoptaron con maior entusiasmo o modelo econó-
mico, o impacto deste é tal vez menor ó que se podería ter anticipado. Na
práctica, a economía representa un ínsumo, entre outros, ó proceso de toma
de decisión. Ó final non substitúe ós modelos políticos, científicos e
ambientais senón que máis ben os complementa. 

Conclúese cunha reflexión do catedrático David Pearce, personaxe que
liderou a incorporación da análise económica na política ambiental do
Reino Unido. Durante os seus longos anos de experiencia neste tema o cate-
drático adquiriu unha actitude sumamente realista acerca do impacto que
poden ter os economistas no mundo da política, como o indica a seguinte
cita súa:

Se as decisións fosen racionais e a eficiencia fose o noso único obxec-
tivo, a análise económica tería moita influencia. Pero as decisións non
son racionais e a eficiencia non é o noso único obxectivo. Polo tanto,
sería sorprendente que a análise económica tivese moita influencia.

(Pearce, 2000a)
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OBXECTIVOS E TIPOLOXÍA DA
FISCALIDADE 

AMBIENTAL NA UNIÓN EUROPEA
Alberto Gago e Xavier Labandeira

Universidade de Vigo

1. Introducción

As numerosas evidencias sobre a progresiva degradación ambiental do
planeta orixinaron abundantes iniciativas de organizacións ecoloxistas e ins-
titucións internacionais, como a ONU ou a OCDE, tendentes a controlar
as variables ambientais máis afectadas. Ese esforzo de investigación, denun-
cia e concienciación foi prendendo pouco a pouco nas axendas políticas das
sociedades desenvolvidas e supuxo un forte pulo para o deseño e aplicación
de novas políticas ambientais.

Nun primeiro momento, os obxectivos desas políticas estiveron limitados
ós problemas ambientais máis evidentes e focalizados (particularmente os que
podían ser doadamente vistos e sentidos, como a contaminación das augas ou
a emisión de gases ó ar) e á conseguinte utilización de instrumentos norma-
tivos convencionais. Co paso do tempo, nembargantes, puidéronse compro-
bar as limitacións de adoptar este enfoque dunha maneira exclusiva. 

En primeiro lugar porque comezaron a coñecerse certos problemas
ambientais, como a destrucción da capa de ozono ou o chamado ‘efecto
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invernadoiro’, que excedían amplamente o escenario imaxinado por esa polí-
tica tradicional de regulación-control-sanción. En segundo lugar porque ós
problemas de ineficacia da aproximación convencional, isto é, a incapaci-
dade para acadar determinados niveis de calidade ambiental, engadíronse as
moitas dúbidas dos economistas sobre o seu grao de eficiencia económica. 

O debate conseguinte non deixou dúbida ningunha. As políticas
ambientais modernas non renuncian á regulación normativa tradicional,
pero contan para a súa actuación cos denominados instrumentos de mer-
cado e, dentro deles, coa imposición ambiental inspirada no principio de
“quen contamina, paga”. Este é o punto de partida da nosa exposición. A
imposición ambiental é eficaz para controlar moitos dos problemas ambien-
tais actuais e faino dunha maneira eficiente, é dicir, ó menor custo posible.
A partir de aquí, o noso interese céntrase na definición destes instrumentos
e no seu mellor uso posible.

Comezamos así cun epígrafe dedicado a enunciar os principais aspectos
de deseño impositivo ambiental (vínculo co problema ambiental, métodos
de avaliación de dano causado, taxas impositivas aplicables, etc.) e a explicar
o funcionamento práctico e viabilidade desta clase de figuras. O terceiro epí-
grafe ocúpase dos diversos efectos causados pola aplicación da imposición
ambiental. Comprobamos aquí que estes instrumentos impositivos teñen
unha incidencia diversa en termos de competencia, prezos e distribución de
rendas e que todas estas cuestións deben tomarse en conta para non come-
ter erros na súa utilización.

Tamén procuramos extraer conclusións das experiencias comparadas no
ámbito dos países desenvolvidos. O epígrafe 4 ocúpase de describir a reali-
dade na utilización dos impostos ambientais, incluíndo unha tipoloxía xeral
e a súa importancia recadatoria. Ademais faise especial fincapé no funciona-
mento daquelas fórmulas prácticas, como o imposto sueco sobre emisións de
xofre ou a ecotaxa comunitaria proposta, que poden ter unha maior utili-
dade para usuarios potenciais. 

As conclusións do noso traballo recollen a proxección dos materiais ante-
riores en termos de política, na nosa opinión cun interese que excede o que
acostuma a ser habitual neste tipo de exercicios. Porque a revisión de expe-
riencias permítenos comprobar que a imposición ambiental está a xogar un
papel fundamental nunha das propostas de cambio fiscal máis innovadoras
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dos últimos anos: a denominada ‘reforma fiscal verde’. A principal novidade
deste modelo reformista é a idea de que os impostos ambientais poden ser
utilizados para protexer o medio e tamén para contrapesar os cortes realiza-
dos na imposición directa, basicamente IRPF e cotizacións sociais, asegu-
rando a recadación e asumindo o papel de alterar os actuais equilibrios
impositivos. 

Este foi o esquema que inspirou as reformas fiscais aplicadas nos países
nórdicos durante a primeira metade dos noventa, o que subxace nas recomen-
dacións da Comisión Europea (1993) no seu libro branco sobre crecemento e
emprego. Pero estas propostas comezan a ser debatidas tamén no resto de
Europa, entendida a súa inmellorable adaptación á conxuntura económica
vixente. Así mesmo España, como se puido apreciar no último proceso elec-
toral, non é allea a esta nova marea reformista. En calquera caso, unha trans-
formación fiscal desta magnitude esixe que se programen con antelación os
cambios imposto a imposto, avaliando a súa aplicabilidade, medindo os seus
efectos e adaptando o seu funcionamento á tradición, cultura e sistema fiscal
do país. Velaí unha boa axenda de traballo para os vindeiros anos. 

2. A imposición ambiental: definición e deseño

2.1. O imposto ambiental

O imposto ambiental pode definirse como un pagamento obrigatorio
que deben realizar os axentes que emiten substancias contaminantes, sendo
calculado pola aplicación dunha taxa impositiva a unha base impoñible rela-
cionada co nivel de descargas ó medio natural. Nótese que a definición evita
calquera referencia ó uso da recadación porque un tributo non pode cualifi-
carse como ambiental polo simple feito de destinar os recursos obtidos a
unha mellora do medio natural. Aceptar isto levaríanos a considerar calquera
imposto como potencialmente ambiental. Por iso hai que fixarse exclusiva-
mente nas características ambientais dos impostos polo lado do ingreso, con
independencia de como se apliquen logo os recursos xerados.

Dando un paso máis na terminoloxía, un imposto ambiental ‘puro’ sería
aquel que medise e gravase directamente as descargas contaminantes ó
medio natural (isto é, un imposto sobre emisións). Sen embargo, na práctica
son moitas máis as figuras impositivas que tamén poden colaborar á reduc-
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ción da deterioración ambiental sen tal medición directa. É o caso, por
exemplo, dos impostos aplicados sobre a producción ou o consumo de bens
nocivos para o medio natural. Como veremos máis adiante, estes impostos
ambientais ‘impuros’ teñen importantes vantaxes de aplicabilidade, eficacia
recadatoria e reducido custo administrativo, aínda que a súa racionalidade
ambiental é bastante menor.

2.2. Elementos básicos para o deseño impositivo

2.2.1. O vínculo co problema ambiental

O primeiro aspecto relevante no deseño dos impostos ambientais é a
existencia dun bo vínculo entre o imposto elixido e o problema ambiental
que se pretende solucionar. Que esta relación sexa máis ou menos estreita
depende fundamentalmente do método de avaliación elixido, con dúas
posibilidades:

a) ‘Métodos directos’ que determinan a base impoñible a través de pro-
cedementos directos de cálculo das emisións contaminantes produci-
das. Normalmente os métodos directos facilitan un coñecemento
preciso do dano ambiental producido e permiten definir ben os incen-
tivos ó cambio de conducta. Sen embargo, isto pode non ser sempre
así, en particular cando as emisións se miden en final de proceso.
Nesta situación é recomendable estudiar se a tecnoloxía aplicada pode
experimentar melloras ambientais sen traslado ó final do proceso. De
ser este o caso, ou o imposto modifica o seu sistema de medición ou
a súa eficacia ambiental será reducida. 

b) ‘Métodos indirectos’. En ocasións a medición directa pode orixinar difi-
cultades por razóns tecnolóxicas, pola inexistencia dun bo punto de medi-
ción, ou pola multiplicidade das fontes que deben ser controladas. Neses
casos os impostos ambientais poden recorrer a métodos indirectos ou
obxectivos que determinan a base impoñible empregando indicadores físi-
cos ou económicos que se consideran representativos da deterioración
ambiental producida. Por exemplo, os vertidos líquidos dun fogar pode-
rían ser determinados a partir do seu consumo de auga e este a partir do
número de compoñentes da familia. Así mesmo, o volume de vertidos
dunha empresa podería estimarse dos seus consumos ou doutras variables
como o número de traballadores ou o valor total da súa facturación. 
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Dependendo de como se resolvan estas dúas cuestións, o vínculo que
consigamos establecer entre o feito contaminante combatido e o fiscalmente
observado será máis ou menos estreito. Algúns exemplos prácticos permiten
así comprender como pode influír este asunto no funcionamento dos impos-
tos ambientais.

Imposto sobre vertidos líquidos. Supoñamos, en primeiro lugar, que pre-
tendemos deseñar un imposto para reducir o volume de vertidos líquidos
aplicando o principio de “quen contamina, paga”. Sexan contribuíntes as
familias ou as empresas, un bo axuste esixiría que a materia gravada fosen os
propios vertidos, para o que habería que utilizar un método directo de esti-
mación (algún procedemento que permitise realizar a medición na conexión
coa rede de sumidoiros ou en terminais habilitadas). Se ese procedemento
non existise, ou se dubidase da súa aplicabilidade, a alternativa podería ser
unha materia gravable como a auga consumida, indicador dispoñible da
capacidade de contaminación por vertido líquido (canta máis auga limpa
entra, máis debe saír usada). É evidente que, sobre todo no caso das empre-
sas, o vínculo logrado con este segundo deseño sería moito menos perfecto,
posto que pode haber empresas intensivas en consumo de auga cun reducido
nivel de vertidos e viceversa, o que limitaría a capacidade de alterar conduc-
tas do imposto.

No caso en que tampouco fose factible a medición do consumo de auga,
o deseño deste imposto admitiría unha terceira alternativa que podería base-
arse nun método obxectivo puro, calculando os vertidos potenciais segundo
o consumo estimado. O funcionamento dun imposto deste tipo fundamen-
taríase así en dúas hipóteses: a relación auga limpa de entrada/auga sucia de
saída e a asociación entre o consumo real e o estimado. Como é obvio, o vín-
culo existente nesta última opción é moi difuso e imperfecto, o que restaría
racionalidade ambiental á proposta. 

Imposto sobre residuos sólidos urbanos. Como no exemplo anterior, pode-
mos imaxinar vínculos con diferente grao de precisión. Unha primeira solu-
ción podería consistir nunha medición en saída, por exemplo pesando
directamente en recollida. Agora ben, se esta solución non fose factible de
xeito individualizado, unha segunda alternativa sería a recollida condicio-
nada ó uso dun determinado tipo de bolsas, aplicando o imposto nos actos
de compra destas. Así, a máis residuos, máis bolsas serían necesarias e máis
impostos se soportarían na súa compra. Como terceira solución sería posible
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vincular o imposto coas pesadas nos vertedoiros ou incineradoras, de
maneira que a maior volume, maior pagamento fiscal e maiores cotas ratea-
das entre os diferentes cidadáns. Neste último caso parece evidente que se
dilúen os incentivos individualizados ó cambio de conducta na xeración dos
residuos, polo que o vínculo elixido resultaría pouco eficaz. 

Imposto sobre as emisións de dióxido de xofre (SO2). O primeiro problema
que este imposto ocasiona é a amplitude dos feitos potencialmente grava-
bles, incluíndo producción de electricidade, transporte, etc. Por iso, unha
primeira estratexia podería consistir en limitar un campo de incidencia tan
extenso, gravando soamente os sectores máis contaminantes1. A partir de
aquí poden utilizarse diversas solucións, desde o imposto puro sobre emi-
sións ó deseño obxectivo baseado, por exemplo, no número de traballadores
ou no volume de facturación das industrias. Unha opción intermedia sería
empregar os datos cuantitativos e cualitativos de consumo de combustibles
fósiles para estimar as emisións ocasionadas.

Os exemplos considerados permiten comprender de que modo unha
sucesión de hipóteses máis ou menos precisas dan pé a impostos ambientais
máis ou menos eficaces. Estes tránsitos non son estraños a calquera sistema
fiscal, pero advirten das precaucións necesarias para non entregar a imposi-
ción ambiental a argumentos de simplicidade e eficacia recadatoria que xus-
tifican as exaccións de carácter estrictamente fiscal, pero non as de natureza
correctora. 

2.2.2. Impostos ambientais sobre emisións e sobre productos

No instante en que se decide a materia gravada, o feito impoñible, o
método de estimación da base e o vínculo co problema ambiental, determí-
nase a estructura da imposición ambiental. Atendendo ás ditas característi-
cas, os impostos ambientais poden ser clasificados en:

a) Impostos sobre emisións, que utilizan métodos directos de estimación
da base impoñible, definindo unha boa relación entre o feito fiscal-
mente observado e a conducta ambiental negativa. Moitas veces esas
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figuras gardan unha escasa relación co sistema tributario vixente, por
canto responden a un deseño ‘ex novo’ á marxe da imposición indi-
recta tradicional e incluso da administración tributaria xeral, sendo
normalmente establecidos, determinados e xestionados por axencias
de protección do medio natural e non polas autoridades fiscais.

b) Impostos sobre productos, que utilizan métodos indirectos ou obxec-
tivos para o cálculo da base impoñible, diferenciándose segundo
sometan inputs de procesos productivos ou outputs de consumo final.
Os impostos ambientais sobre inputs someten bens cun uso que ten
efectos ambientais non desexados e que son materias primas ou inter-
medias para a producción. O seu deseño pode basearse no input en si
mesmo ou nalgunha das súas características, por exemplo un imposto
sobre combustibles fósiles no primeiro caso ou sobre o carbono que
contén cada combustible no segundo. Polo contrario, os impostos
sobre outputs gravan os consumos finais que xeran consecuencias
ambientais negativas. O seu formato habitual é o dos impostos espe-
cíficos, aínda que tamén se poden concretar mediante tipos diferen-
ciados nas fórmulas IVE, onde o feito impoñible é a venda dun
determinado producto ós consumidores.

As vantaxes dos impostos ambientais sobre productos asócianse basica-
mente a uns custos de aplicación reducidos, posto que calculan as bases a
partir de información facilmente dispoñible para o sector público, utilizan
procedementos administrativo-liquidatorios preexistentes e son máis sinxe-
los e baratos de recadar que os seus homónimos sobre emisións2. Por outra
banda, a súa valoración dependerá fundamentalmente da súa eficacia e
racionalidade ambientais, é dicir, da correlación que consigan establecer
entre a utilización dos productos e o problema ambiental considerado. Se
este vínculo fose remoto, os impostos sobre producto fallarían nos seus
obxectivos ambientais, co risco engadido de introducir distorsións no com-
portamento dos axentes.
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2.2.3. As taxas impositivas

A tarifa dun imposto ambiental pode ser definida considerando o crite-
rio de eficiencia económica (isto é, coa minimización dos custos de cada
nivel de calidade ambiental), ou segundo a cantidade de contaminación
emitida polo suxeito pasivo.

Taxa única para todos os contaminadores. Ante problemas ambientais uni-
formes, nos que a localización dos contaminadores non é relevante3, o crite-
rio de eficiencia económica esixe a utilización de taxas impositivas únicas. As
taxas únicas garanten a adecuada distribución de responsabilidades de des-
contaminar entre os axentes contaminadores, ademais de facilitar a aplica-
ción e xestión dos impostos ambientais.

Taxa variable entre contaminadores segundo a súa localización. Seguindo
co criterio de eficiencia, unha excepción á utilización de taxas ambientais
únicas produciríase con problemas ambientais non uniformes onde os con-
taminadores xeran diferentes danos segundo a súa localización xeográfica4.
Neste contexto, os contaminadores que ocasionen maiores efectos ambien-
tais negativos deben enfrontarse a maiores taxas impositivas e viceversa. O
problema é que a aplicación destas taxas individualizadas xera elevados cus-
tos de cálculo e administración, de xeito que as ganancias que se perseguen
en termos de eficiencia poden verse fortemente reducidas por outras vías.

Taxa variable segundo o nivel de emisións. Agora outros criterios guían a
definición das taxas impositivas ambientais. En xeral, estas taxas introdú-
cense para potenciar unha maior aceptación social do imposto, ó gravar máis
en termos absolutos e relativos a quen máis deterioración ambiental oca-
siona ou ó protexer a sectores económicos clave. Obviamente, esta técnica
orixina unha inaxeitada distribución de responsabilidades de control da con-
taminación entre os distintos axentes, ineficiente tanto desde unha perspec-
tiva de primeiro óptimo como desde unha aproximación sub-óptima. Neste
caso, a tarifa pode definirse cunha:
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a) Taxa crecente segundo o nivel de emisión, que persegue gravar máis ós
máis contaminadores e acentuar os incentivos para a reducción conti-
nuada da deterioración ambiental.

b) Taxa decrecente segundo o nivel de emisión, que habitualmente
reflicte uns obxectivos ambientais secundarios en relación a outros de
natureza económica que se poden relacionar con cuestións de conco-
rrencia internacional, de defensa do emprego e de protección a un
determinado sector ou rexión.

2.2.4. A afectación da recadación ambiental

Os ingresos obtidos polos impostos ambientais poden ter ou non un des-
tino predeterminado dentro do orzamento público. Así distínguese entre:

a) Impostos ambientais afectados, nos que a recadación ten unha aplica-
ción prefixada a un determinado obxectivo ambiental, como a depura-
ción dos vertidos líquidos urbanos. A afectación clarifica a relación
gasto-ingreso e a actuación do gobernante, subliñando en certa medida
o carácter ambiental do imposto e probablemente conseguindo un
maior apoio social5. Os seus principais problemas, nembargantes,
encóntranse no risco de sobre-investimento ou infra-investimento deri-
vado de asumir obxectivos concretos, sobre todo cando a recadación
non sexa coñecida e estable, e na predominancia dunha finalidade
financeira que pode ir en detrimento da eficacia ambiental do imposto.

b) Impostos ambientais non afectados, onde as vantaxes e dificultades
dos impostos afectados actúan en sentido contrario, cunha salvidade.
Agora a recadación ambiental obtida podería utilizarse con obxectivos
de reforma fiscal, substituíndo de feito impostos distorsionantes por
ambientais. En todo caso, esta estratexia podería facer primar nova-
mente os obxectivos recadatorios sobre os ambientais.
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2.2.5. A aplicabilidade dos impostos ambientais

É evidente que a maior ou menor viabilidade práctica da imposición
ambiental ten unha forte relación cos aspectos de deseño ós que nos temos
referido. Non obstante, a aplicabilidade da imposición ambiental tamén está
moi condicionada por outros factores de índole administrativo-institucional
que son moi importantes para o éxito de calquera mudanza fiscal.

Integrabilidade administrativa no sistema fiscal. O primeiro que se debe
considerar son as posibilidades de integración dos impostos ambientais nos
sistemas fiscais vixentes. Canto maior sexa o aproveitamento das técnicas e
mecanismos fiscais existentes, menores serán os problemas derivados dos
seus procedementos de cálculo, liquidación e xestión. Desde este punto de
vista, son evidentes as vantaxes de traballar con impostos simples, que utili-
cen métodos indirectos de estimación partindo da definición de feitos impo-
ñibles comúns a figuras non ambientais, e que teñan unha estructura de
tarifas fixa e xeograficamente uniforme.

Elevada capacidade recadatoria. Este criterio oponse en certa medida ós
de efectividade ambiental e eficiencia económica (internalización da exter-
nalidade), sobre todo se a introducción dun imposto ambiental depende da
contía da súa recadación e da súa estabilidade temporal. A busca de impos-
tos ambientais cun marcado perfil recadatorio pode facilitar a definición
doutras políticas de intervención máis intensas, pero actúa deliberadamente
contra o deseño de impostos eficientes desde un punto de vista ambiental e
económico.

Aceptación social. Un factor relevante no éxito da imposición ambiental
é a resposta do ámbito sociolóxico-institucional sobre o que debe incidir. Por
un lado, actores e receptores da política ambiental poden adoptar actitudes
estratéxicas fronte á súa implantación: os gobernos utilizando a imposición
ambiental en beneficio propio a través da mercadotecnia política, as organi-
zacións ecoloxistas demandando maior intensidade nos instrumentos apli-
cados, e os axentes gravados exercendo influencia como grupos de interese.
En todo caso, é probable que os impostos ambientais teñan unha maior
aceptación social cando contribúan a sanear o medio degradado e non xeren
un forte incremento da presión fiscal. Ás veces estes dous fenómenos están
claramente relacionados, como cando a recadación dun imposto se utiliza
para financiar actuacións ambientais que deberían ser introducidas polo
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axente gravado. Tamén se favorecerán os impostos simples e con menores
custos de cumprimento.

Asignación xurisdiccional factible. En principio, a atribución xurisdiccio-
nal dos impostos ambientais debería corresponderse cos efectos espaciais da
deterioración ambiental. Esta conclusión dedúcese dos resultados da teoría
do federalismo fiscal, que afirma que os bens públicos (neste caso a calidade
ambiental) han de ser asignados preferentemente por unidades xurisdiccio-
nais que esgoten os seus efectos. Sen embargo, en moitos casos non é posi-
ble aplicar esta prescrición por restriccións institucionais (ausencia dunha
xurisdicción mundial para a xestión de problemas ambientais globais, impo-
sibilidade de descentralización a grande escala por elevados custos de xes-
tión, etc.). Neste contexto a mellor solución é atribuír os impostos
ambientais específicos ó nivel xurisdiccional máis próximo, entre todos os
existentes ou entre os que se consideran viables.

Compatibilidade coas tendencias de reforma fiscal. Por último, outra res-
tricción institucional que ha de terse moi en conta refírese ó enganche dos
impostos ambientais co modelo fiscal imperante. A falla de sintonía neste
caso revelaría un deseño pouco meditado e probablemente conduciría ó fra-
caso destas figuras.

Se nos fixamos, a maioría dos argumentos aquí apuntados traslocen a
existencia dunha certa incompatibilidade entre os criterios de eficiencia eco-
nómico-ambiental e de viabilidade práctica. Esta é unha realidade á que
nunca poderemos substraer as reformas fiscais de perfil ambiental. Polo
tanto, a solución a tal trade-off deberá ser determinada polas persoas que
toman as decisións políticas en cada proxecto reformista, facendo explícita a
natureza dos tributos utilizados: primordialmente ambiental cando a efecti-
vidade económico-ambiental sexa preponderante, primordialmente finan-
ceira e pragmática cando o sexa o criterio de viabilidade. 

3. A avaliación dos efectos da imposición ambiental

3.1. Efectos microeconómicos

Aquí referímonos fundamentalmente ós cambios de comportamento
derivados do uso de instrumentos correctores vía prezos nas políticas
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ambientais. A propia racionalidade da imposición ambiental esixe que os
contaminadores reaccionen ante as modificacións nos prezos relativos a que
se enfrontan, producíndose unha ganancia de eficiencia económica pola
corrección dun fallo de mercado (externalidade negativa). Sen embargo, un
mal deseño impositivo pode facer que axentes non relacionados directa-
mente coas emisións que hai que controlar sufran a incidencia do imposto e
modifiquen o seu comportamento, ocasionándose entón unha perda de efi-
ciencia económica.

As modificacións de comportamento teñen que ver fundamentalmente
coa incidencia legal ou de impacto do imposto e cos procesos de translación
da carga impositiva. Cando a translación non sexa posible é fácil que, cun
deseño axeitado, o imposto actúe de forma efectiva, modificando hábitos de
consumo de bens ambientalmente nocivos, incentivando cambios operati-
vos na producción ou levando á selección de novas tecnoloxías. Isto tamén
acontecerá cando a translación exista pero sexa anticipada e contemplada
polo regulador. Todos os efectos mencionados poden producirse sobre
empresas ou sobre consumidores, como ocorre na modificación de certos
consumos intermedios ou finais, na operación de procesos contaminantes
(modos de uso de maquinaria ou vehículos de transporte) e na adopción de
tecnoloxías máis favorables ambientalmente (utilización de máquinas máis
eficientes desde un punto de vista enerxético).

Cando o obxectivo do imposto sexa reducir o consumo dun certo pro-
ducto contaminante, os cambios de comportamento serán maiores canto
maior sexa o traslado a prezos do imposto e canto máis elevada sexa a elas-
ticidade prezo da demanda. Obviamente a magnitude desta elasticidade está
relacionada coa presencia de bens substitutivos e co horizonte temporal con-
siderado. Por exemplo, un imposto que grave as emisións contaminantes do
sector eléctrico levará a un incremento do prezo da electricidade, impulsará
un menor consumo eléctrico pola existencia de substitutivos como o gas
natural, e a reacción será maior no longo prazo ó ser entón posible unha
renovación da maquinaria utilizada.

Polo tanto, neste caso os efectos sobre o comportamento dos axentes
serán adecuados cando o imposto incremente o prezo dun ben sucio con alta
elasticidade prezo. Para iso convén que o imposto se aplique o máis preto
posible do producto no que se pretende incrementar o prezo e que o seu
campo de acción sexa específico (para potenciar a substituibilidade) e sos-
tido no tempo.
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Cando o obxectivo do imposto sexa incentivar o desenvolvemento e
introducción de tecnoloxías limpas, o seu éxito dependerá das posibilidades
de expansión e dispoñibilidade destas tecnoloxías, do deseño impositivo e
das posibilidades de translación da carga fiscal. En particular, deben prefe-
rirse impostos con taxas elevadas que incentiven o comportamento dese-
xado, minimizando as posibilidades de translación cara a adiante ou cara a
atrás. En todo caso, o encarecemento dos productos a causa da imposición
ambiental (a translación cara a adiante) pode levar tamén á busca ou adop-
ción de novas tecnoloxías limpas por parte dos productores para así evitar
perdas de cota de mercado, especialmente no medio e longo prazos.
Finalmente, aínda que o desenvolvemento de tecnoloxías limpas ha de con-
seguirse no ámbito empresarial, o cambio tecnolóxico pode ser inducido fis-
calmente tanto sobre empresas como sobre consumidores finais.

3.2. Efectos macroeconómicos

Desde unha perspectiva macroeconómica a imposición ambiental pode
xerar efectos sobre variables económicas fundamentais. En primeiro lugar, é
probable que se produzan alteracións á alza no nivel de prezos da economía.
Tal modificación de prezos explícase polo necesario carácter corrector dos
impostos ambientais, aínda que a consideración dos custos sociais da activi-
dade económica pode levar a tensións e espirais inflacionistas no curto prazo.
Nunha situación na que o control dos prezos constitúe un obxectivo básico
de política económica, é recomendable introducir os impostos ambientais
dun xeito gradual e evitando a súa translación abusiva a prezos.

A imposición ambiental tamén pode afectar á senda de crecemento da
economía e, de feito, a análise destes efectos é un tema de interese preferente
para economistas e reguladores. Neste sentido, tense incidido especialmente
na análise dos cambios inducidos na concorrencia e o emprego, cuestións
potencialmente importantes en sectores económicos tradicionais con pobres
indicadores ambientais.

É probable que os procesos de internalización de custos leven á reduc-
ción do output de certos sectores económicos polas perdas de concorrencia
ante outras actividades ou ante productores estranxeiros. Este último caso
pode ser particularmente pernicioso, ó ocasionarse un custo económico sen
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contrapartidas ambientais6. Obviamente, isto ocasionará efectos negativos
sobre o nivel de emprego e investimento, aínda que a crecente importancia
dada ás cuestións ambientais proporciona novas oportunidades para activi-
dades económicas emerxentes e poderíanse compensar parcial ou totalmente
as perdas anteriores.

En xeral, as consideracións macroeconómicas limitaron o alcance da
imposición ambiental. En particular, o temor ás perdas de crecemento eco-
nómico, concorrencia e emprego levou ós reguladores a actuar con precau-
ción. En primeiro lugar, promovendo o uso da recadación ambiental para
potenciar o crecemento económico e o emprego, no sentido indicado pola
teoría do dobre dividendo da imposición ambiental7. En segundo lugar,
minimizando os riscos económicos da imposición ambiental a través de
exencións e compensacións xenerosas a sectores intensivos en emisións con-
taminantes, dirixindo preferentemente as medidas fiscais a modificar os
hábitos dos consumidores finais con influencia ambiental.

3.3. Aspectos distributivos

A pesar de que o interese da literatura neste asunto foi escaso ata o
momento, existen abundantes razóns para preocuparse polos efectos da
imposición ambiental sobre a distribución da renda. Primeiramente, a pro-
pia natureza dalgúns dos bens susceptibles de seren afectados pola imposi-
ción ambiental fai que os aspectos distributivos desempeñen un papel
importante na definición das políticas. En efecto, non é estraño que a impo-
sición ambiental eleve o prezo dos bens necesarios (auga, electricidade, etc.),
orixinando así efectos negativos desde un punto de vista distributivo. Así
mesmo, a propia integración da imposición ambiental nos sistemas fiscais
pode producir riscos distributivos. De feito, a imposición ambiental acos-
tuma introducirse de forma neutral, substituíndo impostos directos progre-
sivos por impostos indirectos.
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Por tanto, requírense medidas que eliminen ou minimicen os efectos
regresivos da imposición ambiental. Estas medidas poden facer máis factible
a aplicación dos impostos ambientais, ademais de permitiren respectar os
obxectivos de xustiza social desexados polas políticas públicas.

A reducción dos efectos distributivos negativos da imposición ambiental
pode levarse a cabo a través de distintas alternativas. As medidas poden actuar
sobre a propia estructura interna dos impostos ambientais, seleccionando
aqueles nos que exista unha certa relación entre o pagamento fiscal e a capaci-
dade económica do contribuínte. Tamén poden establecerse compensacións
directas individuais ós afectados, mediante transferencias directas de renda ou
mediante a reducción no pagamento doutros impostos. Por último, as com-
pensacións poden ser indirectas e xenéricas, por exemplo gravando a activi-
dade contaminante e subvencionando as súas alternativas limpas.

3.4. A avaliación da incidencia

En primeiro lugar temos que distinguir entre a avaliación dos efectos da
imposición ambiental desde unha perspectiva ‘ex-ante’ ou ‘ex-post’.
Obviamente, é preferible a segunda opción ó termos entón completa certeza
sobre os resultados que se producen. Sen embargo, a necesidade destas ava-
liacións xorde maioritariamente no momento da discusión e deseño dos
impostos ambientais, co que son precisas as aproximacións ‘ex-ante’. 

O obxectivo fundamental destes exercicios de avaliación económica debe
ser contrastar, na práctica, as vantaxes sinaladas pola teoría en relación cos
impostos ambientais. Para iso é fundamental estimar os beneficios ambien-
tais conseguidos (en termos de reducción de emisións e da súa subseguinte
valoración), a recadación ambiental e a distribución desta entre os axentes.

As alternativas metodolóxicas para o cálculo da incidencia da imposición
ambiental ‘ex ante’ son numerosas e forman parte do instrumental de uso
habitual na ciencia económica. Aquí referímonos de forma resumida a
algúns métodos comunmente usados neste campo, en particular ós modelos
input-output e de equilibrio xeral e ás estimacións con datos micro.

a) Modelos input-output. A partir das táboas input-output, con informa-
ción detallada sobre as dependencias intersectoriais existentes nunha economía,
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é posible coñecer os efectos orixinados pola introducción dun imposto
ambiental aplicado nunha fase productiva ou nun sector económico deter-
minado. Os modelos input-output son especialmente apropiados para esti-
mar as modificacións de prezos e os efectos ambientais (novas emisións)
causados pola imposición ambiental.

A grande vantaxe dos métodos input-output é a elevada desagregación
sectorial que presentan, aínda que isto esixe o uso de coeficientes tecnolóxi-
cos constantes. Esta é unha asunción moi forte, especialmente ó analizar os
efectos de instrumentos que se supón deben actuar sobre a estructura tec-
nolóxica da economía, o que na práctica limita a súa aplicación ó cálculo de
efectos de impacto no curto prazo.

b) Modelos de equilibrio xeral. Estes modelos permiten superar moitos
dos problemas anteriores. O seu obxectivo é analizar os efectos de cambios
determinados esoxenamente sobre os equilibrios dos distintos mercados que
compoñen a economía, informando dos efectos sobre as principais variables
económicas. Dados os valores calibrados dos parámetros estructurais do
modelo, é posible calcular o equilibrio da economía baixo políticas tributa-
rias de control ambiental.

Dentro desta aproximación distinguimos os modelos de equilibrio xeral
aplicados, que usan habitualmente datos procedentes de táboas de contabi-
lidade social (datos input-output e sobre consumidores finais) e os modelos
dinámicos de equilibrio xeral. Os primeiros permiten unha elevada desagre-
gación pero ignoran os custos de transición ó equilibrio, mentres que a espe-
cificación dinámica dos segundos fai complexa a desagregación pero
considera o proceso de transición.

c) Estimacións con datos micro. O cálculo dos efectos da imposición
ambiental a partir de datos microeconómicos industriais está relativamente
limitado pola ausencia de información fiable e continua. Nembargantes, as
enquisas sobre gastos familiares existentes en moitos países permiten estimar
a resposta dos consumidores finais ante os cambios nos prezos relativos
inducidos pola imposición ambiental. Estas estimacións poden referirse ó
consumo dun único ben (co cálculo das elasticidades prezo corresponden-
tes) ou poden reflectir as relacións cruzadas entre os prezos dos bens (sistema
completo de demanda). A segunda alternativa é obviamente máis complexa
pero garante uns resultados máis acordes coa realidade.
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As vantaxes da estimación con datos micro son múltiples. Modelízase o
comportamento dos axentes, co que os efectos incentivadores do imposto
poden ser analizados explicitamente. Ademais pódense subministrar medi-
das de benestar e analizar os efectos distributivos do imposto. Como limita-
cións cómpre citar a parcialidade da análise, só válido no curto prazo e para
un grupo de axentes económicos, e a imposibilidade de calcular moitos dos
efectos da imposición ambiental.

4. Os impostos ambientais na práctica8

4.1. A utilización dos impostos ambientais na OCDE

Desde principios dos anos oitenta a imposición ambiental non deixou de
ampliar a súa presencia nos países desenvolvidos. O repertorio de figuras
impositivas de carácter ambiental é cada vez maior, formando parte do ins-
trumental estándar os impostos sobre envases non retornables sobre residuos
líquidos e sólidos ou sobre emisións de dióxido de carbono á atmosfera. Este
último imposto sobre as emisións de CO2, xeralmente instrumentado no
consumo de combustibles fósiles, constitúe un elemento fundamental nas
discusións sobre política ambiental e fiscal en moitos países da OCDE desde
comezos dos anos noventa.

Á diversidade de todas estas experiencias tratan de aproximarnos os
cadros 1 e 2, resumindo parte da información contida nos últimos informes
da OCDE (1994 e 1995). O cadro 2 enumera algúns impostos ambientais
específicos utilizados polos países da OCDE coa pretensión de ilustrar as
enormes posibilidades que permite este mecanismo de intervención, por
suposto sen esgotar as fórmulas que poderían utilizarse. O cadro 2 reflicte a
utilización das figuras ambientais máis importantes no mesmo ámbito xeo-
gráfico, deixando fóra impostos de perfil máis xeral e cun vínculo ambiental
menos preciso (caso dos impostos que gravan a electricidade ou os vehícu-
los de transporte).

As cinco primeiras categorías do cadro 2 refírense a impostos sobre emi-
sións, calculados de forma directa ou indirecta. Nas dúas primeiras colum-
nas figuran os impostos que gravan as descargas de óxidos de xofre, nitróxeno
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e carbono (SO2, NOx e CO2), os precursores da choiva ácida e do cambio
climático respectivamente. O feito impoñible na terceira columna é o ruído
causado polos aeroplanos en zonas próximas ós aeroportos, a contaminación
de medios acuáticos na cuarta columna, e na quinta o depósito de lixo en
vertedoiros ou incineradoras. A última columna refírese á diferenciación
impositiva de gasolinas, coa que o regulador tenta beneficiar á alternativa
máis limpa (gasolina sen chumbo), someténdoa a un nivel impositivo
menor.

O que semella incuestionable á vista da información que presentan
estes cadros é que as fórmulas de imposición ambiental non son unha
novidade no noso contorno institucional e que conceden unha ampla
gama de posibilidades de actuación para a política ambiental de calquera
estado moderno, ó que debemos engadir os recursos adicionais que pro-
porcionan. O cadro 3 resume a evolución da recadación ambiental en rela-
ción ó conxunto dos ingresos fiscais nos países da OCDE. Como pode
comprobarse, o peso relativo da imposición ambiental medrou considera-
blemente nos últimos anos, tanto de media (non ponderada) como na
maioría dos países.
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Cadro 1
ALGÚNS IMPOSTOS AMBIENTAIS ESPECÍFICOS NA OCDE

Aceites lubricantes

Baterias

Bolsas plásticas

Envases non retornables de bebidas

Fertilizantes

Halóns e CFCs

Materiais virxes ou sen refinar

Pneumáticos

Papel non reciclado

Pesticidas

Finlandia, Holanda

Bélxica, Canadá, Dinamarca, Portugal, Suecia

Islandia, Italia

Bélxica, Canadá, Dinamarca, Finlandia, Noruega

Austria, Finlandia, Suecia

Australia, Dinamarca, EUA

Dinamarca

Austria, Canadá, Portugal

Bélxica, Francia

Bélxica



4.2. Algúns impostos representativos

Para a análise do funcionamento práctico da imposición ambiental esco-
llemos algunhas experiencias que nos pareceron especialmente ilustrativas,
dentro das amplas posibilidades dispoñibles. A selección guiouse funda-
mentalmente polo elevado grao de viabilidade das figuras contempladas,
ademais de pola cobertura dos campos de aplicación máis significativos. 
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Cadro 2
EXPERIENCIAS NA APLICACIÓN DE IMPOSTOS AMBIENTAIS

NOS PAÍSES DA OCDE

ALEMAÑA

AUSTRIA

BÉLXICA

CANADÁ

DINAMARCA

EUA

ESPAÑA

FINLANDIA

FRANCIA

HOLANDA

IRLANDA

ISLANDIA

ITALIA

XAPÓN

NORUEGA

NOVA CELANDIA

PORTUGAL

SUECIA

SUÍZA

REINO UNIDO

SO2, NOx CO2
Ruído

(avións)
Vertidos
líquidos

Residuos
sólidos

Diferenciación
combustibles



4.2.1. A imposición contra a acidificación: Suecia

Desde xaneiro de 1991 Suecia conta cun imposto sobre producto apli-
cado a certos combustibles fósiles con contido de xofre e utilizados para a
xeración de enerxía. A presencia dunha relación estable entre características
do combustible e emisións reais, xunto á existencia dun mecanismo de devo-
lución de pagamentos fiscais para aqueles axentes que reducisen as emisións
por medio de tecnoloxías limpas, definen a esta figura como un imposto
sobre emisións con estimación indirecta. O imposto persegue a consecución
da importante reducción de emisións de óxidos de xofre decidida por Suecia
ó mínimo custo posible.
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Cadro 3
EVOLUCIÓN DA IMPOSICIÓN AMBIENTAL NA OCDE1

ALEMAÑA

AUSTRIA

BÉLXICA

CANADÁ

DINAMARCA

EUA

ESPAÑA

FINLANDIA

FRANCIA

HOLANDA

IRLANDA

ISLANDIA

ITALIA

XAPÓN

NORUEGA

NOVA CELANDIA

PORTUGAL

SUECIA

SUÍZA

REINO UNIDO

1990 1996 Diferencia

5,44

4,00

3,83

7,17

2,27

4,79

4,91

7,46

6,26

10,54

7,63

5,13

0,73

9,51

4,74

10,74

7,00

5,77

4,64

1,32

6,08

5,19

5,10

9,01

2,43

6,75

4,91

10,78

8,88

9,54

6,07

6,12

2,32

10,47

3,95

11,35

7,90

6,15

5,00

1,61

0,64

1,19

1,27

1,84

0,16

1,96

0,00

3,32

2,62

-1,00

-1,56

0,99

1,59

0,96

-0,79

0,61

0,90

0,38

0,46

0,29

Media OCDE 5,69 6,49 0,80

Notas:
1 Todas as cifras indican porcentaxes sobre a recadación total do país.

Fonte: Gago e Lavandeira (1999)



O imposto sueco sobre as emisións de SO2 busca a reducción dos fenó-
menos de choiva ácida que ocasionan importantes danos ecolóxicos a bos-
ques, lagos e vexetación, así como efectos destructivos sobre edificios e
outras construccións humanas. As dificultades para obter información sobre
os custos ambientais destas emisións fixeron que as taxas impositivas se
determinasen en función dos custos de desulfuración do combustible en
cuestión así como do premio pagado no mercado por combustibles con
menores contidos de xofre. Dado que o imposto foi introducido como parte
dun paquete de reformas do sistema fiscal sueco, a súa recadación non está
afectada.

Este imposto semella ter influído nos mercados de forma substancial. Os
contidos medios de xofre dos combustibles reducíronse e mellorouse a efi-
ciencia dos mecanismos de reducción de emisións. Como consecuencia, a
recadación do imposto resentiuse debido ós grandes efectos de incentivación
introducidos, caendo significativamente por debaixo das prediccións gober-
namentais de ingresos. Por último, a administración do imposto é moi sim-
ple porque utiliza os mesmos sistemas que as regulacións ambientais
existentes.

4.2.2. A imposición sobre emisións ás augas: Holanda

Os impostos e taxas empregados en Holanda para o control da calidade
das augas están en funcionamento desde 1969. A xestión ambiental divídese
entre o goberno central (augas marítimas e ríos e canles principais) e os
denominados Consellos Locais de Augas, aínda que todas estas institucións
aplican similares instrumentos económicos. A diferencia radica en que a
recadación obtida con estes instrumentos polos consellos debe cubrir os cus-
tos de saneamento das augas, actuando por tanto a modo de taxas. A axen-
cia estatal tamén debe afectar a súa recadación a certos usos,
fundamentalmente subsidios para investimentos nas empresas contamina-
doras e compensacións a víctimas da contaminación.

Os contaminadores pagan tributos que reflicten o número de equivalen-
tes de contaminación emitidos. Os contaminantes incluídos no sistema son
principalmente aqueles que impoñen unha demanda extraordinaria de osí-
xeno nas augas, aínda que tamén se consideran as emisións de metais pesa-
dos. O nivel de gravame por equivalente varía entre as distintas institucións
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porque cada Consello debe financiar totalmente as súas actividades con estes
instrumentos. O sistema funciona co establecemento de cotas fixas a fami-
lias e pequenas empresas. As empresas de tamaño medio poden solicitar
medición directa ou pagar de acordo a unha estimación indirecta. Por
último, empresas con grandes emisións pagan segundo as medicións reais da
cantidade e concentración de emisións.

En comparación con outros países europeos, a tributación holandesa
neste campo é relativamente elevada e duplicouse entre 1980 e 1992. De
feito, considérase que a melloría experimentada nos niveis de calidade
ambiental das augas de Holanda débese en boa medida a isto. Como sub-
producto, a afectación da considerable recadación destes tributos parece que
produciu unha provisión excesiva de instalacións de tratamento, tanto en
empresas (vía subvencións) como en consellos.

4.2.3. A imposición sobre os residuos sólidos: Dinamarca 

O imposto dinamarqués sobre residuos sólidos foi introducido en 1987,
sufrindo modificacións na definición da base impoñible e unha elevación
das taxas impositivas a comezos dos anos noventa. Os seus obxectivos son a
reducción do volume de residuos xerados, a potenciación da reciclaxe e de
productos con períodos de vida máis longos. A base impoñible está deter-
minada polo peso dos residuos subministrados ós vertedoiros e incinerado-
ras, aínda que o recuperado destas instalacións supón unha reducción da
base. O taxa impositiva é diferente dependendo da recepción dos residuos
por vertedoiros ou incineradoras e a súa recadación non está afectada.

Os efectos de incentivo conseguidos co imposto son resaltables, cunha
caída significativa do subministro de residuos a vertedoiros e incineradoras
e un aumento na súa recuperación. Como resultados negativos destaca o
incremento das deposicións ilegais. 

4.2.4. Imposición sobre o CO2: as propostas da Unión Europea

O proxecto máis ambicioso para o establecemento dun imposto ambien-
tal europeo foi proposto, por vez primeira, pola Comisión Europea en 1992.
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O imposto gravaría a enerxía e as emisións de dióxido de carbono e foi dese-
ñado para controlar as emisións europeas de CO22 e así conseguir os obxec-
tivos establecidos no cumio de Río dese mesmo ano. A proposta establecía
que a figura sería unha combinación, en igual proporción para o marco de
referencia [un barril de petróleo de calidade estándar (BPE)], dun imposto
sobre o contido de carbono dos combustibles fósiles e un imposto sobre
todas as formas de enerxía non renovables. Así, combustibles como o carbón
estarían suxeitos a dúas taxas impositivas, mentres que a enerxía nuclear
soportaría unicamente a taxa correspondente ó imposto enerxético.

A Comisión pretendía introducir este imposto en 1993, alcanzando
unha taxa equivalente ós dez dólares por BPE no ano 2000, recadación reci-
bida integramente polos gobernos dos estados membros. A proposta tamén
consideraba a conveniencia de utilizar os ingresos fiscais para reducir outros
impostos en vez de incrementar o gasto público (non afectación), coa posi-
bilidade de declarar exentos a un número de sectores intensivos en enerxía
para protexer a concorrencia internacional da Unión. En calquera caso, a
desconformidade de certos estados co aumento do poder fiscal da Unión ou
cos seus potenciais efectos negativos sobre o crecemento económico blo-
queou, ata hoxe, a introducción deste imposto. 

5. Conclusións: a reforma fiscal verde

Todo o que se acaba de expor xa permite afirmar que a imposición
ambiental é un dos instrumentos con futuro dentro do deseño da política
fiscal moderna. Non obstante, para demostrar que estamos a falar de algo
coherente e serio cómpre inserir os impostos ambientais no modelo xeral de
reforma fiscal que lles dá amparo e sentido. Porque os impostos ambientais
forman parte dunha nova proposta de cambio fiscal, denominada ‘reforma
fiscal verde’, que propón a incorporación masiva da imposición ambiental
no sistema impositivo, asignándolle o papel central de contrapesar os cortes
realizados na imposición persoal sobre a renda e nas cotizacións sociais. 

De feito, os exemplos de impostos ambientais que describimos antes non
son casos illados, senón parte de programas ambiciosos de reforma fiscal
integral do tipo que acabamos de mencionar. En particular, un bo número
de países do norte de Europa [Suecia (1990), Noruega (1992), Dinamarca
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(1994), Holanda (1995) e Finlandia (1997)] puxeron en marcha reformas
fiscais verdes durante a pasada década. Estas ambiciosas propostas marcan, sen
dubida, un camiño de enorme interese para o resto dos países do continente. 

Sinteticamente, os elementos comúns a estas experiencias son múltiples
e variados. En primeiro lugar, insístese na reducción da imposición directa a
través dunha caída das taxas impositivas marxinais sobre a renda. En
segundo lugar, comparten unha tendencia a suavizar a fiscalidade que incide
sobre a creación de emprego, con diversas propostas de reducción das coti-
zacións sociais empresariais. Finalmente, a perda recadatoria causada polos
recortes na imposición directa é compensada con tributos de contido
ambiental a través de varios procedementos. Primeiro, coa adaptación dos
impostos enerxéticos tradicionais ó argumento ambiental e o incremento da
súa contía. Tamén coa incorporación de novos impostos ambientais puros
con maior ou menor especificidade. Por último, coa corrección dos trata-
mentos preferenciais da imposición directa tradicional, para non incentivar
comportamentos lesivos co medio natural.

O anterior permite comprobar con bastante claridade a triple finalidade
deste esquema reformista. Primeiramente un obxectivo económico-fiscal,
que consiste en reducir as perdas de eficiencia causadas polas elevadas taxas
marxinais e polas faltas de neutralidade do sistema. Ademais, un obxectivo
estrictamente ambiental, para o que se incide na utilización de novas figuras
desta natureza. Finalmente, un obxectivo económico-laboral co que se
replica fielmente o modelo de política fiscal defendido pola Comisión
Europea (1993) no seu libro branco sobre crecemento, concorrencia e
emprego: apoio á xeración de emprego coa reducción da súa fiscalidade e
compensación das perdas recadatorias con impostos ambientais. 

Sen entrar en detalles, así cabe definir o denominado modelo de reforma
fiscal verde. O cadro 4 adianta como se concretaría na práctica por fases e
contidos. Distinguimos así unha primeira fase na que ás propostas de reduc-
ción da imposición directa séguelles unha adaptación da imposición indi-
recta ó argumento ambiental. Nunha segunda fase prodúcese a
incorporación progresiva de novas figuras impositivas con obxectivos
ambientais predominantes. A terceira fase define os sistemas compensatorios
que deben resolver os problemas distributivos, de concorrencia e deslocali-
zación de actividades que puideran xerarse no proceso reformista.
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A xeito de resumo, do que estamos a falar é de novas figuras impositivas
que asumen como prioridade o obxectivo de modificar as conductas
ambientais máis perniciosas. Pero, como acabamos de ver, non se trata de
figuras puntuais, máis ou menos enxeñosas e aparentes, senón de poderosos
instrumentos de intervención pública con capacidade de alterar conductas.
Aínda máis, poden formar parte dunha nova proposta de cambio fiscal, a
reforma fiscal verde, sinalando un camiño novo e moi próximo ó existente
nos sistemas fiscais do mundo desenvolvido.
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Cadro 4
O MODELO DE REFORMA FISCAL VERDE

Esquema xeral

Asignación dun papel estratéxico á imposición ambiental. Ademais dos
obxectivos ambientais (dividendo ambiental), atribúeselle o obxectivo fiscal de
alterar o ‘tax mix’ en substitución da imposición directa, nun modelo con reca-
dación estable que persegue a reducción das distorsións impositivas (dividendo
económico-fiscal).

Fases e contidos

I. Revisión e limpeza do sistema fiscal existente, con incorporación de impos-
tos ambientais recadatorios:

• Con propostas de substitución das taxas marxinais máximas no IRPF e/ou
cotizacións sociais por impostos ambientais capaces de manter a recada-
ción

• Readaptando a carga da imposición indirecta, sobre todo a que grava a
enerxía, os novos argumentos ambientais (carga en función do nivel de
emisións contaminantes)

• Eliminando solucións fiscais tradicionais negativas en termos ambientais
(basicamente exencións por reinvestimento, amortizacións aceleradas e
desgravacións por adquisición de equipos que non teñen en conta os efec-
tos ambientais da tecnoloxía aplicada)

II. Incorporación progresiva de novos impostos ambientais ‘puros’ no
ámbito da imposición indirecta (impostos sobre pesticidas, aceites, fertilizantes,
envases non retornables, etc.):

III. Incorporación simultánea de sistemas de compensación para os grupos
de contribuíntes e os sectores industriais máis prexudicados, utilizando instru-
mentos fiscais (exencións) e programas de recuperación de custos con subven-
cións ou incentivos fiscais para investimentos en tecnoloxías limpas, actuacións
de rexeneración e saneamento, etc.
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INAUGURATION OF THE 1ST
CONFERENCE ON ENVIRONMENTAL

ECONOMICS AND SOCIETY
J. Carlos del Álamo Jiménez

Environment Councillor

As Environment Councillor it is my pleasure to open this 1st Conference
on Environmental Economics and Society, which will undoubtedly help to
clarify several pressing questions in this area.

It is now clear, as a consequence of growing ecological awareness, that
there is a need to take into account the multiple relationships between
society and environment. The new paradigm being reformulated is based on
global sustainability in development, through ecological economics. This
new economic structure will allow world-wide economic-ecological balance
to be maintained, and a greater understanding of reality to be gained. It is
necessary, but not easy, for national budgets to include use of natural non-
marketed goods , and the losses resulting from exhaustion and degradation
of natural capital.

In Program 21 from the Rio ’92 Conference on Environment and
Development, it was stated that: “a first step towards integration of
sustainability in economic management is a more exact determination of the
fundamental function of the environment as a source of natural capital and
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dump for by-products generated by production from man-made capital and
other human activities”.

However, until very recently, economic growth was focused on Gross
Domestic Product (GDP), with no regard for social and environmental
aspects.

This vision did not consider dependence of the economic subsystem on
natural resources. Production of goods and services needs inputs from
environmental resources, and in turn has an effect on the environment.
These effects are exhaustion of natural resources and production of waste
which returns to the environment.

We must take into account that any product included in GDP has used
natural goods as an imput or as receiver of waste, and that any accounting
system that does not take natural capital into account will be incomplete
and could be erroneous.

Continued destruction of woodlands, soil and water - basic resources in
a country’s economy - is a loss in productive value of the economy which is
not reflected in national budgets. For example, when a wood is cut down
and the timber sold, the region or country seems to be becoming richer,
even though natural capital depreciation could create future losses that are
much more substantial than today’s gains. The UN national budgets system,
designed with a Keynesian vision, does not properly reflect natural resource
values. This paradigm is an ecological predator, socially unjust and
economically nonviable, that is, unsustainable.

Within the framework of integrated natural resource management, the
economy is a basic tool in the search for balanced solutions to dilemmas
arising between conservation and development. Sustainable development
necessarily implies consideration of the environmental economy.

Landscape, water, leisure or protection of biodiversity do not have
market prices for comparison with other resources. However, their valuation
is essential for environmental management decision taking. Nature’s
resources have a much greater value than just an economic one. They also
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represent social, cultural, scientific and aesthetic riches that are a heritage we
have a moral obligation to employ correctly and carefully, so that they can be
passed from generation to generation.

The objective is to make human activity compatible with necessary
preservation so as to avoid irreversible losses through deterioration. A proper
environmental perspective should not start so much from a conservation
viewpoint but rather from one of support for sustainable development, and
that is how the Xunta de Galicia approaches it.

I must congratulate the organisers of this event for their fine choice of
discussion issues, and the various contributors who will give the lectures
throughout the day.

I would also like to thank all those attending, both professionals and
those interested in subjects related to business and the environment, who
will, I am sure, see their horizons broadened in the understanding of a
subject of such interest and perspective for the present and future alike.

In the hope that conferences such as this are held often enough to allow
closer contact between professionals in the field, I hereby inaugurate the 1st
Conference on Environmental Economics and Society.

Santiago de Compostela, 8th May, 2000
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Francisco Díaz-Fierros Viqueira
Consello da Cultura Galega

The Science, Technology and Society Section is the youngest in the
Consello da Cultura Galega as it is less than one year old. In fact, this
Conference witnesses its public debut.

What was the reason for the Section? Firstly, because one cannot, or rather,
one must not understand contemporary culture without bearing in mind the
influence of science and technology upon it. We speak, think, even behave,
though unaware of it, influenced to a great extent by values and forms of
representation transmitted to us by science and, above all, technology.
Secondly, it was understood that the work of scientists and technologists was
being done in an increasingly closed off way, paying little attention to signals
being sent to it by society. It had its own way of communicating and working,
and what was removed from it lost value or had none. And if culture is
understood to be a set of codes, representations or identification signals for a
people or an age, a good part of these were outside the interest of scientists and
technologists. Galicia was not unaffected by this, and therefore, work had to
start urgently on enlightenment in this field if the desire was to be faithful to
the institutional mandate of the Consello da Cultura Galega.

How could this be done? There was a classic way - institutionalised by
many professions - that consisted of combining professional work with other,
more “cultured”, interests such as poetry, painting, music or theatre. There
were excellent examples like those of the doctor and writer Laín Entralgo or
the pharmacist and poet León Felipe. Yet this, it was thought, was not the best
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way, since it was understood that cultural insertion should be done from within
the profession itself and not by generating a dualism that eventually and
inexorably ended up labelling one activity as noble and another as ignoble.
Science and technology, if interpreted with all the potentiality that humanity
has to face reality, show themselves to be activities with a great capacity to
transform the world and therefore influence its economic logic. It also appears
to be an activity with its own values and which feeds the values of society,
therefore, there were scientific and technological ethics and sociology. There
was, of course scientific and technological history and logic. Because of all this,
our way of understanding their cultural acquisition passed through an opening
in the mental horizon towards interpretation and evaluation of the scientific or
technological deed itself with much broader and enriching implementations
for humanity, such as those that may derive from interpretations of the tasks
that are ethical, logical, historical or economic. All this is without leaving out
the work as scientists and technologists, which would be more useful to feed or
foster that cultural evaluation rather than to distance us from it.

On this basis, it would be enough to understand all the sense and
importance that this Conference has for the Consello da Cultura Galega, where
the Environment (that object of desire for both scientists and technologists
today) is analysed starting from its economic implications and interpretations,
and therefore from its most direct repercussions on the interests of humanity.
An objective, as one can easily understand, which is clearly concurrent with our
way of understanding culture.

Congratulations, then, to the organisers, Albino Prada and María Xosé
Vázquez from the Departament of Applied Economics, and I hope all those
attending make the most of the work done here.
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INTRODUCTION

The seminar that the Consello da Cultura Galega held in May 2000
seemed to us an opportune occasion to state how in tune that initiative was
with one of the most lucid – in our judgement – cultural attitudes of the
people of the Xeneración Nós and, therefore, of our valuable intellectual
heritage.

We think that in the five essays collected in this work (and debated at
the time) it will become clear what path economists are taking to account
for values that are not reflected in prices, impacts that are not being
evaluated and the balance between the natural patrimony bestowed by
forebears and that which we leave to future generations. A path that, as we
have more results to share and discuss from far flung parts of the world, will
allow us to leave behind analyses that only discussed the short term, or that
which has a price and scarcely mentioned, if at all, any environmental
damage done.

It is a path that coincides with the deep reflection set by Castelao or
Risco in the 30s, when they moved away from those they called superstitious
of progress, that:

Worshipped the mystery of electricity in the miracle of the voltaic
arc, believed that culture comes through wires, saw the world’s
salvation in machines, and for whom the printed word could not lie...
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they looked down on the science of the peasants and seafarers, painted
the balconies of their homes the colour of aluminium and felt very
proud of the fact that palm trees from Africa grew in their parks.

(Castelao, Sempre en Galiza, 1935: 18)

Because, to keep on reducing economic analysis to the superstition that
the only important thing is what is reflected in the market can lead us,
indeed has led us for too long, to decisions that put environmental
conditions in our lives at risk and can deny future generations the right to a
proper quality of life.

Yet, by chance, in the best of European humanist and scientific
traditions, Environmental Economics introduces doubts, sees nuances in
simplifying profitabilities and quantifies aspects that lay outside analysis in
order to – by introducing the future and environmental benefits and
impacts into the terrain of monetary values – take ever more fewer of those
biased decisions. Another great Galician intellectual – Otero Pedrayo –
observed those nuances, and was therefore far from simplification, when he
noted more than thirty years ago that:

Now a controlled wood is imposed, just as the powerful and
forgotten fluvial energies of Galicia are controlled.

(Otero Pedrayo, Ensaios, 1965: 175)

In this Seminar, we are trying to describe the methods we are working
with, the empirical results we are getting, and the institutional use being
made of work done in Environmental Economics, both in Spain and
abroad, so that the social agents in Galicia (public administration decision
makers and experts, the scientific community unrelated to the economy,
companies, etc.), who surely wish to carry on that outstanding Galician
cultural tradition of the Xeración Nós, recognise a tool in this field of
Economics that can be used to achieve sustainable use of our resources and
that respects an environment that is only on loan to us and which will be
the most valuable legacy we leave to our heirs.

We will thus be contributing to the preservation and updating of that
cultural tradition which, often, will be enough to improve environmental
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quality, giving legitimising bases for institutional regulations when it is
necessary to condition the conduct of social agents and, to a lesser extent,
calculating the monetary amounts for penalising damage caused or
remunerating benefits generated from the Environment. All these are tasks
which, being required of the powers that represent and carry out the
collective interest (legislative, judicial, executive), can find decisive
arguments in the work of environmental economists as a counterpoint to
the simplifications and superstitions (of which Otero, Castelao or Risco
spoke) that usually dominate our approach to economics and social sciences.

Manuel Varela (Chair of Applied Economics at Universidade de Vigo)
has published a manual on Natural Resource Economics and leads a
renowned research team in fishing resource economics. He opened the
Seminar and presented a paper – co-written with Albino Prada and María
Xosé Vázquez – placing Galicia within the theatre of environmental
problems faced by developed countries. He highlights evidence that the path
followed to achieve growth in wealth per inhabitant coincided with the
appearance of impacts that were unknown to conventional economics, but
with eventual effects on activities (agricultural, industrial, urban,
consumption, etc.) that fed growth itself, thus destroying the very basis for
growth and impeding its future maintenance or increase. Thus the basis is
set for the growing interest that the various applications of Environmental
Economics collected in this book can have for Galician society.

Pere Riera, Professor of Applied Economics at Universitat Autónoma in
Barcelona (where he was Vice-dean for Environmental Quality) is a
pioneering researcher in Spain in evaluating the impact of infrastructures,
benefits derived from natural goods and urban solid waste management; he
is also a frequent collaborator with other researchers in these fields in the rest
of Spain. In his report he includes the origins and central arguments for the
methods we use, their connection – sometimes – with the needs of public
management, the diversity of impacts and sectors in which they have been
used. He does so not only from a Spanish perspective but also from a more
external one. He states the place of academic research work and what can be
covered by models from environmental consultants.

On the double premise (of the environmental situation in Galicia and
the situation in Spain and in the field of Environmental Economics) the
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book presents an intentioned divide. On the one hand the application of
this methodology in the rural world when we are interested in measuring the
conserved benefits from nature and the rural landscape, and on the other
hand the application in the urban world in the case of impacts (on water,
health, life, etc.) that are ever more frequent in countries with a high degree
of wealth.

José Manuel Santos (researcher and professor at the Instituto Superior de
Agronomía de Lisboa, author of a recent and notable book on evaluating
rural landscape in Europe) brings together thorough agronomic and
economic training, in both cases with an in-depth knowledge of
Environmental Economics as done in the EU (particularly in the UK) with
regard to the rural world. He argues the importance that environmental
policies and the economic evaluation studies of the effects of the CAP are
going to have on CAP reform; thus stating the interest and potentiality of
Environmental Economics methods (with recourse to one of the many
empirical applications that have been carried out both in Portugal and other
places) in order to define and give hierarchy to rural development policies
that are an alternative to outdated price fixing.

The importance of his line of argument for Galicia needs no reiteration.
Given that we already have applications to natural spaces included in the
Rede Natura 2000 (Aloia, Cíes, O Courel) which have had recreational
value and conservation value quantified in relation to their public
management costs. Thus, Manuel González and other researches from the
Universidade de Vigo show results gathered from these cases and how
similar the ratios are – which is good news – to those obtained in countries
such as the United Kingdom or the United States. Also, a study carried out
for the Dirección Xeral de Calidade e Avaliación Ambiental da Consellería
de Medio Ambiente gives an estimation of the total economic value of
natural resources in the Serra do Courel, as well as a complementary analysis
of the economic, environmental and social dimensions of various options
for use the contribution of each to sustainable development in the area.

The other side of the divide has to do with quantification of impacts
associated to industrial activity and/or metropolitan areas. Vivien Foster (an
economist for the World Bank and an experienced researcher for renowned
environmental consultants in the UK) cites institutional use (judicial and
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governmental) as the explanation for proliferation in cost-benefit analysis.
Such analysis attempts to supply data on the value of impacts caused by
production and consumption activities which are not included in the costs
for these activities, among which we find effects on health and life. She
explains the value of the results when evaluating the efficiency of policies or
different technical options in specific cases. The route takes us back from the
United States to Europe, particularly the UK and, therefore to countries
such as Galicia where demand from institutions and researcher training are
still in their infancy, yet the impacts are not now so different.

Finally, it seems fit to close the book with an overview of emerging
Environmental Taxation in the EU and Spain. If Environmental Economics
is concerned with the analysis of public goods (or impacts), Public
Economics, at the taxation end of things, can sometimes be a vital
instrument. Alberto Gago and Xavier Labandeira give us the exceptional
summary of outstanding training in taxation in a research work on control
of impacts in the EU. Their analytical synthesis of the use of taxation tools
in the EU to correct environmental problems is preceded by an accurate
typology of both existing figures and their effects, and thoroughly
circumscribes what can be expected or not from this intervention tool
according to how it is designed.

In short, this is an attempt to inform of the possibility for self-centered,
sustainable progress, which can be achieved as long as there is sufficient
leeway from society and its decision making bodies in the face of
information that can give new points of view on reality such as that which
is provided by Environmental Economics.

Albino Prada and María Xosé Vázquez
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THE ENVIRONMENT IN GALICIA IN YEAR
2000: AN OVERVIEW

Albino Prada Blanco, Manuel Varela Lafuente, 
María Xosé Vázquez Rodríguez

Departamento de Economía Aplicada
Universidade de Vigo

1. Preface

The objective of this work is to present a panoramic view of the
environmental situation in Galicia today. A “panoramic view” because it will
not go into very detailed analyses of the issues worthy of attention and, also,
because it is only concerned with giving a global view of how our main
challenges fit into the social and economic reality facing Galicia in the 21st
century. “The environmental situation” because, this being our center of
attention (that is, the troublesome relationship between human activities
and the environment), we are only attempting to initiate a kind of stock take
of problems rather than present proposals1 or alternatives for their
correction. Finally, “today”, because the set of issues covered would be as
removed from the Galicia of the 50s as they are crucial for the Galicia of
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1 This is the aim of the rest of the presentations at the seminar: to review tools for economic analysis and
their use within the scope of the EU to define accurate diagnoses for alternatives in management, regulation
and/or public intervention in environmental problems. Here, we only wish to identify the problems that are of
higher priority in the Galician environmental “agenda”.



the year 2000 or, put another way, because the relationship between
activities and the environment in Galicia has changed radically during
recent decades and is the basis for our current environmental problems.

Not only for the problems, but also for the achievements. Fifty years ago
Galicia was a rural country with subsistence agriculture, with a very small
urban population, with a non-existent industrial sector,... and with an
income per capita (GDP) that would have placed us way below the 60th
position in the world ranking and very far from the developed countries.
Today, agriculture only accounts for less than 10% of production and is
specialized in cattle, population is concentrated in the metropolitan areas on
the coast2 (graph 1), we have industrial activity with great specific weight
within the Spanish context (energy, aluminum, timber, transport material
etc.) (Prada, A. 1999: 77) and both the GDP and the HDI3 place us within
the international group of countries with high levels of wealth.

Graph 1
CURRENT IMBALANCE BETWEEN POPULATION AND LAND

Source: Drawn up by the authors from Consellería de Economía data 1999: 91 t. I

But this positive metamorphosis should not obscure the fact that, as in
other countries, it has gone hand in hand with the appearance of impacts
that demand an explanation in environmental terms. Impacts that
sometimes have to do with threats to sustainability related to exhaustible
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2 That, in parallel with Central Europe, are collectively called the “Dorsal”, running from Ferrol to Tui.
3 Human Development Index, which includes the GDPpc but also includes education of the population

and life expectancy (cfr. Prada, A. 1999: 14).
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resources (natural resources, biodiversity, water, air quality, etc.) for future
generations, and also with deterioration in our living conditions (congestion,
noise, food quality, urbanism, etc.). Recognizing and quantifying the current
magnitude of such impacts in Galicia seems like a good starting point for
approaching correction without negatively affecting, as far as possible, the
positive levels of economic development.

This need for correction, which in coming years is going to be
considered as the most important objective for the Spanish and also
Galician people (Fund Entorno 2000: 3), is taking shape in legislation4 that
has been created over recent years. The Galician Administration is not
unaware of this sensitivity, for in the current Development Plan (CEF
1999: 37) some of our environmental weaknesses5 are pointed out:

• Population dispersion

• Decline in traditional activities

• Urban growth

• Mining and coal burning activity

• Hydroelectric use

• Wind farms and the landscape

The quantification is introduced in the following three sections, which, it
is hoped, will help to give order to the presentation; even though it is difficult
to establish ordered arguments in these matters (for example, both agriculture
and urban activities clearly affect water quality). However, it seemed a good
idea to group, on the one hand, the situation in the rural world with that of
agriculture, and then on the other, the situation of industrial activities and
that of urban concentration on air and water, finally to take on the problems
of both urban and industrial solid waste6.
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4 Decree 442/1990 on Evaluation of Environmental Impact for Galicia. Decree 327/1991 on Evaluation
of environmental effects for Galicia, Law 1/1995 on the Environmental protection of Galicia and Decree
154/1998 on the Waste Catalogue of Galicia. These are completed in the State framework by the Water Law
(29/1985), Packaging and Packaging Waste Law (11/1997) and the Waste Law (10/1998).

5 And, at the same time, propose Environmental Priority Indicators (op. cit., p. 68) with 51 items (water,
natural spaces, species, forests, urban solid waste, other waste and sea).

6 Again, here the presentation grouping should be done carefully as the relationship between the
environmental management of air and water and their quality is immediate.



2. Agriculture and the urban world

The environmental problems from current use of land in Galicia derive
from abandonment and intensification (Surís and Varela 1995: 37). On the
one hand, less productive land that loses its agricultural use joins the third
of the country that is already covered by scrub or low land. In the more
productive land, timber plantations become predominant (first pine, then
eucalyptus, and often both mixed). On agricultural land, animal grazing
pastures are the alternative benefited, often because of processes whereby a
landowner’s scattered plots are grouped together. areas (graph 2) there is an
excessive production of Intensification, which is shown in the fact that with
a small useful agricultural surface (UAS) Galicia generates a large part of
Spain’s cattle production (milk and meat) (Prada, A. 1999: 34), and some
specific local areas (graph 2) there is an excessive production of manure that,
together with chemical fertilisers, have an impact7 on land and water. These
effects are aggravated on those farms that have a UGM/ha. ratio higher than
the advisable level (>1.5 to 3 according to Díaz-Fierros 1996a: 315 and
1996b: 41) and that do not have enough available arable land on which to
spread the stored manure and achieve, in turn, a saving in chemical
fertilisers.

The average impact of organic N/ha for UAS is 84 kg. above the average
for countries such as Ireland and France or Autonomous Communities such
as Asturias or the Basque Country (Xunta 1999: 29) (Díaz-Fierros 1996a:
314), with the most affected areas exceeding 200 kg. (Deza and Ordes).

At the same time, the spread of fertilizer use in Galicia during the last 30
years has lead to  filtration of nitrate, ammonium, sulfate, potassium and
phosphorus in surface and underground waters. The build up of these
compounds in water, can cause negative effects in human health and affect
the stability of aquatic ecosystems. Basically, the level of pollution will
depend on the intensity of chemical fertilizer use, the soil type, and weather
characteristics. This is why well over half of the springs and wells in rural
Galicia show growing indices of sewage pollution and a lack of ideal
drinking water conditions (Díaz-Fierros 1996a: 318). The Consellería de
Agricultura itself notes as factors affecting water quality (Xunta 199b: 7):
“the increase in intensive cattle farming, particularly farms “without land”
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devoted to foul and swine production and those for veal, as well as the
concentration in bovine cattle...”.

This problem does not only derive from bacterial pollution from cattle
manure but also from the lack of channeling and treatment of sewage in non-
urban Galicia as, against a Galician average of 68.5% that has sewage
drainage (IGE 1999: 12), in population centers of less than 15,000
inhabitants this figure comes to only 49% (CEF 1999: 38). These are
impacts that, added to the forest fires that we will deal with below, would
explain (Díaz-Fierros 1996b: 37-38) the gradual eutrophication that now
extends to 67% of Galician reservoirs.

Graph 2
NITROGEN BALANCE FOR CATTLE FARMING

Source: Xunta de Galicia (1999: 31) “Plan de Xestión de Residuos Agrarios de Galicia” (Galician
Farm Waste Management Plan).)
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7 Water nitrification, eutrophication with algae proliferation and heavy metal toxicity (Xunta 1999: 31)
(MMA 1998b: 162 e 217)



Finally, in agriculture, we should not forget (Xunta de Galicia 1999: 21
and foll.) the often careless handling of plastics8 used in farming and the
annual one and a half million containers (plastic, card or paper) for fertilisers
and the like.

At the same time, the abandoned lowlands, together with the growing tracts
of single species timber crops (which certainly makes us the main producers of
wood for pulp and chip for works within Spain, but means a simplification and
impoverishment of the landscape and biodiversity) are the basis for forest fires as
well as for the proliferation of infestations, etc. These tendencies lead to the
passive recession and under-capitalization9 of autochthonous woodlands and the
scarce importance of protected natural areas (PNAs).

The incidence and environmental effects of forest fires in Galicia are
well-known, being above the Spanish average at a figure of close to 200,000
ha burnt from 1990-2000, and accounting for 13% of the Spanish total.
The map for these numbers (graph 3) shows that beyond the climatic
factors in common with Southern Europe, there must be other structural
factors coming together in the case of Galicia. The consequences for the
conservation of the soil, flora and fauna, for water flows etc. greatly
outweigh the losses of timber. 
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8 8,500 tonnes that with “... uncontrolled incineration give rise to the emission of hazardous compounds
into the atmosphere, toxic for the environment and human health” (Xunta 1999: 37).

9 In uses of greater added value (parquet, outdoor carpentry, furniture, etc.) they are being replaced by
imported timber or non-renewable resources such as aluminum.

Graph 3
IMPACT OF FOREST FIRES

Annual average 1989-91

Source: MMA (1998: 563)

Number of forest fires



We have a new environmental counterpoint in the case of the spread of
protected natural spaces or areas (PNAs) which still do not account for 1%
of geographical surface area (chart 1) against much higher percentages in
both Spain and nearby Atlantic regions. In this respect it is good that a
coverage of 324,000 has. has been defined recently (DOG de 9.11.99) for
the Natura 2000 Network, which will take us to 11% of protected surface
area.

But, besides the PNAs, perhaps the best indicator of the environmental
quality of wooded areas in a country as a counterpoint to the deterioration
caused by forestry intensification, single species crops and the introduction
of exotic species (MMA 1998b: 75, 217, 224), is the state, importance and
dynamics10 of natural, semi-natural and traditional woodlands, of woods
undergoing autochthonous regeneration and for genetic protection11. In
this “stock” in Galicia, only 18% of woodland hectares are slow growing
deciduous species (mainly oak and chestnut)12; but of equal or greater
significance is the fact that most recent data13 on forestation of agricultural
land do not show any great changes in this balance for, in Galicia,
replanting with deciduous trees, as opposed to forestry plantations, is very
limited. (graph 4)
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10 “... priority should be given to autochthonous species and local origins” (MMA 1998: 226).
11 Describers, respectively, of the indicators of biodiversity approved in the PEMCPF (Pan European

Ministers Conference on Protection of Forests, “General Declaration, Resolutions and Annexes of the Third
Conference”) cfr. MMA-DGCONA 1999: 108 and Annex IX p. 94 and foll.

12 MAPA 1996: 41 in the “Encuesta sobre superficies y rendimientos” (surface and yield survey) Boletin Mensual
de Estadistica, February, 1996.

13 MAPA-Dirección General de Desarrollo Rural (1998), data sent in by Autonomous Communities on
19.5.98 for the period 1993-1997.

Chart 1
CURRENT SITUATION OF PROTECTED NATURAL AREAS

Source: Authors, using MMA data 1998b: 66

Average surface (av) % Total surface

Asturias 5.780 10,21

Cantabria 7.156 6,77

Galicia 3.307 0,79

Basque Country 6.990 9,63

Spanish Average 5.551 5,77



3. Industrial and Urban Polllution

As has already been stated in the preface, the Plan Estratéxico de
Desenvolvemento Económico de Galicia (Strategic Economic
Development Plan for Galicia), PEDEGA, (CEF 1999: volume IV, p 37)
clearly outlines the main environmental problems present in Galicia.

Dispersion of population and activity, fragmentation of private
property and the widespread incidence of this, the decrease in
traditional activities and the still limited integration between
environmental and economic planning summarises the main
environmental weaknesses. Urban growth, the existence of impacts
linked to specific activities (mining, coal-powered electricity
generation and other industrial enclaves), the development of transport
and energy infrastructures, constitute the most notable scope of the
conflict.

Galicia has – often on the basis of privileged natural resources – dynamic
industrial sectors with important weight within Spain, as in the case of
ornamental stone (40% of the Spanish total for granite and 80% for slate)
(CEF 1999: 40), lignite fuel, hydroelectric power generation or, more recently,
wind energy. The management of these activities often results in well-known
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Graph 4
STRUCTURE OF AGRICULTURAL LAND FORESTATION

1993-1997

Souce: Authors using MAPA data (Dirección General de Desarrollo Rural)
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impacts (Suris and Varela 1995: 40). Lignite coal fields, quarries, gravelpits and
sandpits cause a negative effect14 on the landscape and river courses (MMA
1998b: 178); these, in turn, are affected by reservoirs that modify valleys,
riverside woodlands and fish levels (Surís and Varela 1995: 42); it becomes
necessary, sooner or later, to classify the many issues in play – always a work of
artifice – into the two environmental problems (air and water) that citizens
consider to be the main or priority ones (Fund. Entorno 2000: 3).

A) Air pollution

Air quality is a requirement for reaching a certain wellbeing and quality
of life. It can affect our health15 , the state of ecosystems and materials
(damage to buildings16 , vehicles and deterioration of historical heritage).
Its effects depend on the height at which the pollutant is released17 , the lie
of the land and climate. Thus, the phenomenon can have a scope that is
local (tens of kilometers), regional (hundreds of kilometers) or continental
(thousands of kilometers). Concentrations also vary in time (daily, weekly
and seasonally).

In Galicia there are (CEF 1999: 44) close to a hundred monitoring
stations, sited in 40 municipalities, belonging to the Red de Vigilancia de
la Contaminación Atmosférica (Atmospheric Pollution Monitoring
Network) of the MMA. These stations are classified into two networks, the
first linked to higher risk populations (38% of the total), corresponding to
those located in cities18 and are managed by the Dirección Xeral de Saúde
(the Regional Health Authority), and the other related to large industrial
centres19, managed by the Consellería de Industria e Comercio (the Trade
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14 Because of this it is planned to draw up “Rationalisation Plans for Extraction Works and Environmental
Conditioning”.

15 Especially discomfort and disturbance, reduced functioning of some organs (e.g. reduced lung capacity),
morbidity and mortality. Effects can be acute (short-term and reversible) or chronic (long-term and irreversible).
The respiratory system is the most affected by the presence of pollutants in the atmosphere although problems of
a cardiovascular type can also be produced or aggravated (Bascom et al., 1996: 3-50).

16 Especially important in Galicia are the effects of acid deposits (SO2) on building made from granite,
which was, and still is, one of the main construction materials (ECOTEC, 1992). At a European level this damage
is estimated at around 10 billion ECUs.

17 We differentiate between emissions derived from transport and those associated with power generation
processes in oil- or coal-fired power stations.

18 There are monitoring stations in A Coruña, Ferrol, Santiago, Ordes, Lugo, Abadín, Guitiríz, Monforte,
Xove, Ourense, O Barco, Pontevedra and Vigo.

19 Meirama, As Pontes, A Coruña, Cee, Dumbría, Santiago, Sarria, Xove, O Barco, Pontevedra and Vigo.



and Industry Department)20. Although PEDEGA (CEF 1999: 40) notes a
reduction in emissions to the atmosphere from 685,000 t in 1987 to
382,000 t in 1991, there are still areas (AME, 1995: 50; Cuquejo, 1996:
21; Peña Castiñeira, 1987: 121-134) that exceed the limits and guideline
values, particularly in urban areas during certain seasons, and in localized
industrial areas as can be seen in aggregate form in Graph 5.

It is well-known that there are three basic sources of urban atmospheric
pollution: transport, heating and industrial activity. Save a few specific cases
(the REPSOL refinery in A Coruña or ENCE-ELNOSA in Pontevedra),
Galician cities do not have industrial activities with high levels of emissions.
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20 The management bodies for these stations, in the case of areas of influence of some companies, are the
companies themselves, as is the case of the coal-fired power stations at Meirama (UEFSA), and As Pontes
(Endesa), Alúmina-Aluminio and Celulosas de Pontevedra.

Graph 5
TOTAL ACID DEPOSITS

Source: European Environmental Agency, 1995: 41



Likewise, the heating systems, mainly those that are oil fired, contribute to
the aggravation of possible pollution problems but are not in themselves the
cause of these. Therefore, the main cause of air pollution in our cities are the
emissions derived from traffic.

At present, every city has monitoring stations for concentrations of the
main pollutants (managed either by the Dirección Xeral de Saúde or by the
Municipal Laboratories of the Councils). Using data from these networks
(Cuquejo, 1996: 21, 28 and data from the Consellería de Sanidade), we can
conclude that the main urban pollutant is particulate matter  rather than SO2

levels or other pollutants (the exception seems to be the city of A Coruña
with slightly higher levels of SO2, due to the proximity of the REPSOL
refinery). Increased problems are also observed during wintertime, due to a
greater use of private transport, central heating and possible thermal
inversion phenomena21.

Of the seven main cities in Galicia, those that show the highest levels of
atmospheric pollutants are Santiago and Vigo, exceeding the guideline
values at certain heavy traffic points (Peña Castiñeira, 1987; Cuquejo, 1996:
21). Likewise, in these two cities the problem is aggravated by the particular
geography of their areas, surrounded by elevations that impede the
dispersing action of the wind. In general, and following the European trend,
although emissions from new vehicles have decreased due to the
incorporation of new technologies and greater energy efficiency, these
improvements are counterbalanced by the increase in the number of vehicles
and the distances covered per vehicle. The almost total absence of air
pollution from lead over the last few years is prominent, a consequence of
the progressive renovation of the fleet and the transition to vehicles running
on diesel or unleaded petrol.

A large part of emissions to the atmosphere are produced outside the
large urban centres, near to the location of industrial processes. Oil
refineries and petrochemical industries, engineering industries, coal-fired
power plants, the chemical industry (mainly fertilisers and pesticides) and
paper pulp factories are the main emission points for this industrial
pollution in Galicia. Air quality depends on the type of industry, the
emission conditions (e.g. stack height) and the level of technology in both
the process and emissions control.
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21 Data provided directly by the Consellería de Sanidad, Subdirección Xeral de Saúde Ambiental for the
period 1990-95.



Although technology has allowed emission levels to decrease
considerably over the last few decades, some effects, on nearby populations,
crops (timber and agricultural) and vegetation, still persist. The most
significant pollutant produced by industry is SO2, which makes up 88% of
total emissions (CEF 1999: 40), followed in importance by particulate
matter and heavy metals. The province of Coruña accounts for 94% of total
emissions (Graph 6). The main sources are, without doubt, the lignite coal-
fired power stations22 that emit ash with high sulfur contents into the
atmosphere (MMA 1998b: 173); so much so that they will be economically
and environmentally sustainable simply by mixing imported coal and, we
hope, the contribution of gas.

It should also be pointed out (AME 1995: 97, 149) that despite the
above, not all the impact derives from acid depositions but also from the
characteristics of the receiving medium (land or water) and its reaction in
the presence of sulfur and nitrogen compounds deposited by precipitation
(dry, wet or clouds). Thus, the intrinsically acid characteristics of the soil in
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Graph 6
SO2 EMISSIONS

Source: European Environmental Agency 1995: 36
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Galicia constitutes a further element of sensitivity and vulnerability (Graph
7) as the geological sensitivity and surface water acidification will be greater.

B) Water pollution

Inland waters in Galicia are divided into two areas, with very different
characteristics and problems. Thus, we can distinguish an area made up of all
the hydrographic basins that flow wholly through Galicia (rivers between the
Eo and the Miño) and over which the Galician Autonomous Community has

Graph 7
ACIDIFICATION GEOLOGICAL SENSITIVITY AND WATER

Source: European Environmental Agency 1995: 36

22 The business structure of the Galician electricity subsector generates 20 million MW: 13 coal-fired and
7 hydraulic. Approximately half of the electrical energy produced in Galicia is produced by one company,
ENDESA, at one coal-fired plant, As Pontes (Prada, 1999: 90-91). Alúmina alone consumes 38% of Galicia’s
total energy consumption.
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had authority since 1990. The other area is made up of the “inter-autonomy”
waters, which covers the basins of the Navia, Eo, Miño-Sil and all the basins
to the south of the Miño. This is under the authority of the Confederación
Hidrográfica do Norte.

There are many publications on the quality of inland waters23 and
measurements from the Rede de Vixilancia (monitoring network) of the
Dirección General de Obras Hidráulicas (MOPU), the Conferencia
Hidrográfica del Norte de España and the Dirección Xeral de Calidade e
Avaliación Ambiental. In one detailed study (Antelo and Arce 24 1996:
353-383) carried out in February 1993 in the “intra-community” basins,
water quality was analyzed according to24 physical and chemical
parameters25, with results being compared to values established by the
community directives in force and quality indices being established. Results
showed that the pouring of urban sewage together with industrial and
mining effluent is causing most of the impact. Looking at the figures it can
be stated that the water quality in the Galician inter-community basins is,
in general, good, although there is a growing number of trouble spots where
intervention would be recommendable.

In at least two cases the cause for the high levels of pollution found is
mining (Antelo and Arce 1996: 382). Firstly, a notable case is that of the
River Brandelos, tributary of the Ulla, which suffers heavy pollution due to
runoffs from the slag heaps of the Rio Tinto mine at Touro that, although
now disused, continues to provoke a major impact. This pollution can be
important for flora and fauna on the river Ulla in its last stretch. Thus,
Ponte Ledesma is considered to be heavily polluted (Antelo and Arce 1996:
382). From Ponte Cira on the effect decreases due to the arrival of waters
from the Deza. Secondly, the study points out the high level of pollution in
the River Eume after its passage through the installations at As Pontes
(monitored at Ribadeume) compared to the values found at its source. After
the Eume Reservoir the chemical quality of the water improves again.

23 Cfr. 324 studies compiled in 1991 in the Base de Datos sobre Estudios Físico-Químicos de Augas
Superficiales Gallegas database, University of Santiago de Compostela, 1991.

24 Work included in the book As augas de Galicia, published by the Consello da Cultura Galega, 1996.
25 pH, conductivity, chlorides, sulfates, silica, calcium, magnesium, alkalinity, nitrates, phosphates, organic

material, heavy metals, copper, zinc, cadmium, nickel, iron etc.



In the comparison with community directives, the rivers Sar and Anllóns
show the worst situation (Antelo and Arce 1996: 382). In both cases the
problem is due to pollution from urban and industrial effluent from
Santiago and Carballo, respectively. Also noteworthy is the pollution in the
river Lagares as it flows through Vigo. Apart from those mentioned, the
Xallas, Masma, Xubia, Mero, Umia, Deza, rivers in the Ferrol area, etc.
should be cited. In these, there are quite important pollution black spots
(Antelo and Arce 1996: 382) and monitoring should be undertaken in order
to avoid their worsening.

With regard to the inter-autonomy basins, the available information
comes from the Rede de Vixilancia (monitoring network) of the Dirección
General de Obras Hidráulicas and from studies by the Chemistry and
Physics Department of the University of Santiago de Compostela (1990 and
1993) (Antelo and Arce 1996: 383-422). All the data show that the basins
of the Eo and the Navia have high quality levels, whilst the Limia basin only
shows problems as it flows through Xinzo, due to urban sewage, a the
Támega basin shows similar problems as it flows through Verín.

In the Miño, our main water course, the most important problems that
have been suffered over the past few years have been caused, principally, by
two large urban centres that dump their sewage directly into the river. The
city of Lugo has a great effect on the water quality of the Miño as does, to a
lesser extent, the city of Ourense. In Lugo there are also high levels of
nitrites, nitrates and phosphates associated with the filtration of fertilisers
and agricultural pesticides (Antelo and Arce 1996: 392-393). Likewise, the
tributaries in Ourense, such as the Barbaña, are worthy of note as they flow
in highly polluted from the San Cibrao industrial centre. Finally, the river
Louro reaches the main river in the final stretch, after O Porriño, and carries
high levels of both urban and industrial pollution which is present as far as
Tui.

Finally, the River Sil is characterised by the great impact (Antelo and
Arce 1996: 411) that its water quality suffers along the initial stretch,
provoked by the waste pour off from the Ponferrada area. These cause a
generalized and considerable increase in almost all the physical-chemical
parameters and originate from domestic activity as well as mining and the
slate industry.
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If we move from inland to coastal waters, it is worth remembering that,
in Spain, Galicia is the Autonomous Community with the most kilometres
(1,659) of coastline, followed by the Canary Islands (1,583 Km) and the
Balearic Islands (1,428 Km). Given the productive and tourist interest in
our estuaries and their sensitivity to pollution, public intervention at all
levels, municipal or regional, is vital in order to attain their sustainability.
There is currently the Plan for Regulation of Fishing and Seafood Resources
in Galicia, approved in 1993 (DOG no. 13  20.1.94), which includes the
cleaning up of the estuaries, the setting up of a specialised centre (Centre for
Marine Environment Monitoring and Quality), and three networks for
monitoring molluscs and water quality.

The main impacts on the Galician coastal ecosystems have as their main
cause the fact that development is increasingly taking place along the coast
in Galicia (CEF 1999: 45), both in population and productive activities
The most noteworthy problems are:

1. Strong human presence along the coast, with interference on
natural processes.

2. Pollution in the estuaries of Ferrol, Coruña, South of Arousa,
Pontevedra and Vigo, fundamentally associated with urban and
industrial waste.

3. Growing over-exploitation of resources for mollusc farming26.

The fundamental cause for these pollution points along our coast is the
dumping of waste waters from along the banks. This causes, in the first
place, a reduction in coastal fishing and shellfish harvesting as the
productivity in our estuaries is extremely sensitive to changes in temperature
and the concentration of elements diluted in the water. Also of note is the
impact on tourism (Peña Castiñeira 1998: 138) and revenues derived from
this. Thus, the author (Peña Castiñeira 1998: 141) presents the results of the
Galician Programme for Health Monitoring of Maritime Bathing Waters
(running since 1983), Continental Bathing Waters (running since 1989). In
this plan there are 744 maritime beaches in the census (409 in Coruña, 294
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26 In Galicia there are 3355 oyster beds and mollusc rafts and the surface area for marine farms is estimated
to be 1,200,000 m2. Mussel farms cause local problems because of their excessive concentration (detritus and
shadow effects).



in Pontevedra and 71 in Lugo), with a total length equivalent to 272 km.
The measurements reveal that 93% of Galician beaches are fit for bathing
and 7% are unfit. With regard to the areas surrounding the bathing areas,
46% show good conditions, 33% tolerable conditions and 12% poor
conditions. At the same time, the inland waters present slightly worse
figures, with 71% of areas being fit and 29% unfit. In this case, 53% of the
surroundings for bathing areas show poor conditions, 33% tolerable
conditions and only 14% are considered to be good quality.

On the state of effluent treatment in Galicia, it should be pointed out that
Directive 91/271/CE on urban sewage treatment was published in the
Official Diary of the European Communities on May 30, 1991, as a
response to the resolution of 28 June 1988. This directive established the
adoption by Member States of the measures needed to guarantee proper
water treatment of urban sewage before its release. The Directive obliges
Member States to deal with urban sewage in such a way that, by 2005, it
would all be correctly treated before reaching the sea.

Graph 8
STATE OF WATER TREATMENT IN SPAIN AND GALICIA

Source: Plan Nacional de Saneamento e Depuración (BOE 12 May, 1995)
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For the application of this directive27 the National Plan for Cleaning
and Treatment from the Ministerio de Medio Ambiente drew up an
inventory of treatment plants (1992) and carried out a diagnosis of the
water treatment situation in Spain (Graph 8). On the basis of this
diagnosis, which placed the lacks existing in Galicia at the time in the
open, it can easily be explained why, in 1997, the budget set aside for
this matter came to 60% of total investment in hydraulic infrastructure
(CEF 1999: 38).

With respect to sea pollution, dumping of oil and other substances
originating from shipping, shipbuilding and repairs and accidents are of
the most importance. When they happen, the spillage from catastrophes
seriously affects marine harvests. For example, the case of the Urquiola
petrol tanker, which forced the seafood harvest to be stopped at the
farms in the A Coruña estuary and its surroundings; the case of the
Aegean Sea, which also affected activity and marine farming areas as well
as the raft farms and fish cages in the estuaries of A Coruña, Ares-
Betanzos and Ferrol; and the case of the Erkowit, with the same result
for over a year in the estuary of A Coruña (Peña Castiñeira, 1998: 136).
Graph 9 shows how Europe’s Atlantic coast, and the Galician north west
in particular, is one of the areas with the highest number of recorded
accidents.

Pollution derived from the cleaning of vessels should also be
included here. This is despite the fact that waste generated in these
processes is regulated by means of an agreement (RD 438/1994 of 11
March which includes the MARPOL 73/78 agreement), which
establishes a network of authorised handlers to work in ports, and that
95% of port facilities in Galicia currently adhere to this agreement
(CEF, 1999: 96).
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27 Given in Law 29/1985 of August, on Waters and Law 22/1988 of July, on the Coast which establish
various measures in order to achieve improved quality in inland and maritime waters, respectively, among which
stand out the subjection to authorisation for activities susceptible to provoking pollution in public water areas or
public land-maritime areas and, in particular, effluents. The Directive is carried out in Spain by means of Royal
Decree Law 11/1995, of 28 December (BOE n.º 312 of 30, December, 1995), by which the norms applicable to
sewage treatment are established. Enforcement of the legislation rests with the Autonomous Communities
(by.virtue of the statutory competence awarded by article 148. 1. 9th of the Constitution). In 1996 Royal Decree
509/1996 of 15 March was passed with the aim of complementing the norms for collection, treatment and release of
sewage and completing the incorporation of the Spanish law of the directive



4. Urban Solid Waste and Industrial Waste 

The Atlantic face of the Peninsula (which includes Galicia) shows high
population density when compared with the inland area and the
Mediterranean. This means high-speed and large-capacity communication
routes become necessary (motorways, railways, etc.) as do all kinds of service
infrastructures (solid waste and sewage treatment), and problems arise in
quality of life associated with urban congestion (emissions, urbanism, noise,
etc.).

The quantity of domestic urban waste is growing (as is family income)
and this is complicated by a more difficult to manage, scattered production
of waste on a smaller scale in outlying and rural areas. In both cases,
collection, handling and treatment as well as reduction and recycling are
issues that are still undecided. And whereas solid waste involves issues of
natural resource savings and reductions in impacts on health and the
environment, sewage involves issues to do with one of Galicia’s prized riches:
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Graph 9
OIL SPILLS IN MARITIME ACCIDENTS (greater than 10,000 barrels, since 1994)

Source European Environmental Agency (1995: 388)



the estuaries that provide leisure and produce of high quality28. As we have
seen, this is due to pollution from urban and industrial activity in the final
stretches of river (Ferrol, Coruña, Pontevedra and Vigo) (CEF 1999: 41).

In 1996, Galicia produced 814,000 tonnes of solid waste. That is on a
par  with  other,  similarly  developed  European  countries  at  300
kg/inhabitant/year (Iceland, Ireland, Portugal, Greece, etc.) but below
Spanish Autonomous Communities with higher GDPpc (Graph 10)
(MMA 1998: 347) (CMA 1998: 27).

The waste is largely made up29 of organic material, which accounts for
almost half in weight (400,000 tonnes), followed by paper and cardboard
(over 200,000) and to a lesser extent, in terms of weight, plastics (89,000)
and glass (50,000). Treatment could be said to be going through a transition.
In 1996 (Graph 11), mass collection (non-selective) mainly ended up at tips
which did not meet minimum environmental standards (uncontrolled) and
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28 The exception, we hope, was the Bens tip (A Coruña) which collapsed into the sea.
29 Our figures based on percentages from (MMA97: 153) or (CMA98: 32).

Graph 10
SOLID URBAN WASTE INTENSITY (1996)

KG/INHABITANT/YEAR

Source: Drawn up by the authors from MMA 1997 and CMA 1998 data.
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less than 300,000 tonnes were placed in adequate tips (MMA 1997). This was
in contrast to the Spanish average which channeled, even then, most mass
collection into controlled tips and the rest to either compost or uncontrolled
dumps. Looking at individual Communities, Catalonia incinerated the waste
that did not go to tips, and Valencia and Madrid used it for compost.

The situation is currently being modified – in the SOGAMA plan – along
three lines: sealing - the elimination of uncontrolled tips; progressively
selective collection and recycling of glass and paper; and incineration.
Although discussion about both compost and incineration is still underway,
there seems to be consensus on the aim for separation at source, recycling and
elimination of any untreated rubbish in controlled tips.

From our starting point, the waste management structure in the United
Kingdom would appear to be the most plausible in the short term; although
possible moves towards recycling (Denmark), compost or incineration
(Germany) are open options30, but always with decrease at origin, reduced
use of tips and selective collection (chart 2). However, being prudent and
realistic we should not forget where we live and that most recent data (IGE
1999: 12) shows that, whereas 90% of households have bulk collection,
only 34% have selective collection - a necessary condition for any other
option.

30 On urban solid waste management cfr MMA 1998: 576 and foll.

Gráfico 11
STRUCTURE OF URBAN SOLID WASTE TREATMENT

1996

Source: Drawn up by the authors from MMA 1997 data
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Chart 2

URBAN SOLID WASTE IN EU COUNTRIES IN 2000 AND SOGAMA PLAN

Tip Recycled Compost Incineration

Galicia 30 29 0 39

Denmark 21 44 10 25

Germany 14 20 26 40

United Kingdom 70 20 5 5

Source: Drawn up by the authors from (CMA1998: 75) and (EC 1997a: 34 chart 3.5.)

As far as industrial waste is concerned the Industrial Waste Treatment
Centre at Somozas (A Coruña) has been working since 1994, managed by
the Sociedade Galega de Residuos Industriais e Solos Contaminados de
Galicia (1995-2000). About 3,700,000 tonnes/year of industrial waste are
currently produced in Galicia, of which 555,000 tonnes/year are hazardous
waste (CEF 1999: 39). Graph 12 shows the percentage distribution of
hazardous waste in Galicia.

Although toxic and hazardous31 waste is expected to go from 555,000
tonnes/year (85% is red mud from aluminium extraction which goes to a

Graph 12
PERCENTAGE DISTRIBUTION OF HAZARDOUS WASTE GALICIA (1998)

Source:  Peña Castiñeira, 1998: 193

31 Special waste is not included: hospitals, batteries, vehicles, tyres, etc. An idea of the quantity of this is
given in the ENVIROIL Galicia S.A. project – also at Somozas – to treat 18,000 tonnes/year of tyres and 22
million litres/year of oils (Voz de Galicia 22.3.00).
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treatment
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Painting waste, varnish, veneer,
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controlled depot) to 164,000 – in the medium term – (CEF 1999: 39),
30% currently ends up being reused, 47% is taken to tips and 22% goes to
controlled depots. Since 1991, used oils and oil-filters have been collected
by authorised vehicles for storage in transfer centres (A Coruña, Pontevedra
and Ourense). After treatment, oils are used as fuel in the ceramics industry
and oil and scrap are obtained from filters32.

The National Plan for Hazardous Waste (1995-2000) (Resolution
28/04/95) compares the Galician situation with the other Communities in
Spain with regard to hazardous waste production in 1994. Galicia is the
fourth producer of such waste, after Catalonia, the Basque Country and
Asturias.

32 The applicable normative for the Autonomous Community is included in Law 10/97 on Urban Solid
Waste Management, D 154/98 which presents a catalogue of waste for Galicia, D 260/98 which regulates
authorisation for 30 urban solid waste management and D 263/98 on authorisation for production and
management of Hazardous Waste.

Graph 13
POLLUTED SOIL

Source: MOPTMA, 1993. El Medio Ambiente en España.

Number of industrial activities inventored

Number of polluted sites inventored

Number of polluted sites characterized
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Causes of soil pollution are to be found in both industrial waste and
agricultural filtration (Graph 12). Effects depend fundamentally on
pollutant type, duration and soil type, and can cause losses in land
productivity or in its capacity to satisfy uses for agriculture, housing or
leisure. Surface and underground water pollution can also be generated,
which can affect the food chain. Because of these impacts, MOPTMA
(1993) determines the Water, Waste and Land volumes needing treatment
(Graph 13). There are 19 enclaves in the Plan for Toxic and Hazardous
Waste and Polluted Soil in Galicia (1995-2000). Some specific problems33

are worth of note, such as pollution from fertiliser production processes at
O Porriño.

5. Conclusions

Galicia has undergone large-scale economic change over the last 40 years
and, at the same time, change in environmental conditions with clear signs
of imbalance (as other areas, but with its own profile). Necessary adjustment
does not lie solely in directly productive activity, but also in institutions.
Norms and conduct of public managers change with social and economic
factors, and play an important role in the adjustment process.

Impacts derived from development have two fronts from the perspective
of environmental economics. Firstly, sustainability problems (loss of
biodiversity and natural balance) and, secondly, problems to do with quality
of life (also affected by water and air quality, noise, congestion, etc.).

The combination of economic differentiation and environmental
incidence leads us to separate three major areas:

Problems in agriculture and the rural world

The most obvious economic cause derives from a combination of
abandonment of rural areas (less profitable uses and locations) and
intensification (most noticeable in timber plantations and pastures), but also
in forms of activity. Some consequences worth noting are the effects of

33 CMA 1999 “Action Areas within the Research Framework for Soils Polluted by Lindane in the Torneiros
Industrial Estate, O Porriño, Pontevedra” and “Report – summary of works carried out related to detailed
research into “HCH” pollution in the Torneiros industrial estate area, O Porriño, Pontevedra”.
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manure and chemical fertilisers on soil and water, linked to abandonment
and single-species crops, which lead to the production of a fire promoting
base (for forest fires) and specific infestations.

Economic losses are not directly productive, but rather, deterioration in
soil and water quality and losses in flora and fauna also lead to, as a
consequence, a loss in tourism and leisure activities. Recourse to protected
natural areas still seems to be partially developed.

Industry and the urban world

The most harmful impacts can be found through urban growth (spatial
imbalance and distribution of people and activities) and the acquired or
created needs in infrastructure, transport and energy. Certain productive
activities also have heavy localised impact (mining, coal-fired power
generation, etc.).

Environmental impacts, besides alterations in landscapes and historical
or cultural heritage, can be detected in atmospheric and water quality. We
find water impacts in both river basins and the coast, which suffers
particularly from increased population flow and economic activity which
contribute to pollution and overexploitation of resources.

Here too, losses are not exclusively in products but also in possibilities
for tourism and those derived from impacts on the environment and natural
productivity.

Finally, we specifically separate the generation of urban solid waste and
industrial waste. What can mainly be seen here is similar to other
comparably developed areas and, of course, vary according to population
centre size.

The problems are quite typified and are being dealt with but, clearly,
available treatment options are susceptible to discussion in terms of their
value as environmental solutions and economic management.

By way of conclusion, Galician economic and demographic evolution over
recent decades has generated associated environmental problems, as in most
other western countries. The current stage is, or should be, to use technical
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tools available from a scientific and economic standpoint to carry out a
proper diagnosis and try to reform growth patterns with the aim of reaching
sustainable development, that is, according to the first paragraphs of the
Agenda 21 document: development which “manages to satisfy the needs of
the current generation without compromising the options of future
generations to satisfy their own needs” (United Nations Conference on
Environment and Development, Rio de Janeiro, June 1992).
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1. Introduccion

Valuation and evaluation have been gaining popularity among the public
administration of many countries. This has given more incentives to research
in better tools to value and evaluate. Within the valuation of environmental
goods, instruments like contingent valuation (with many variants), travel
cost, and hedonic pricing, are achieving a good level of reliability. The same
is true with evaluation techniques: cost-benefit analysis, macroeconomic
impact, or even environmental impact assessment are used with a good
standard, and can be used at a quite sophisticated state-of-the-art level.

Instruments and approaches to the environmental economic analysis
and policy formulation basically come from two sources: academics, and the
administration. This is probably true for most fields, from sciences, to
technology and to social sciences, but in this paper’s area it is clearly the case,
as will be shown.
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This paper presents the main valuation and evaluation instruments,
examines the partnership between academics, administration, and industry
in developing such instruments, focuses on applications in Spain, and
suggests some future developments. For the Spanish applications, there are
already very good reviews, as will be mentioned, of the published studies.
Many more, however, are produced. Valuation and evaluation are typical
areas of production of the so called gray literature: reports, unpublished
papers, and alike. This makes it a bid more difficult to be complete in any
revision. This is not the intention of this paper, though; rather, it attempts to
illustrate the kind of work orientation in Spain, in relation to other countries.

2. Valuation

The middle years of the 20th Century witnessed the starting of the main
valuation effort for environmental goods, and public goods in general.
Within the environmental goods, protected natural areas and recreational
activities were those that got more attention. The initial formulation of the
travel cost method illustrates the social interest behind valuation methods at
the beginning, and still a great deal applicable nowadays.

In 1947, the US National Park Service (Department of the Interior)
commissioned a report to find out the social value of the natural wonders
they managed. The rationale is most contemporary: if the value was known,
and if it was high, than the National Park Service would have a strong
argument to ask for more money to increase the too tiny budget they had to
manage the parks. Also, if the value to people were known, the Service could
design a sound strategy to collect part of the money from visitors that
directly benefit from the environmental good.

The report contained a survey among ten specialists, asking for a way to
calculate the value of the parks. Basically, nine of the specialists argued that this
was not possible, while Harold Hotelling described, in a page and a half letter
(Hotelling, 1949), a way that would later be known as the Travel Cost
Method. The first applications, though, did not arrive till the end of the 1950s,
with a first application to Yosemite National Park, in California (Clawson,
1959; Clawson and Knetch, 1966). It basically derives the value (consumer
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surplus) from a estimated demand curve between cost involved in traveling to
enjoy the environmental good, and the frequency of visits to the site.

By that time, the first attempts to apply the Contingent Valuation method
took place. The first complete and influential application was also applied to
an area of natural beauty: a forest in Northeast USA (Davis, 1963). But this
time, it was an academic initiative –Davis’ Ph.D. dissertation. Along the
1960s, and specially 1970s, the method was refined, identifying the main
potential biases and the most adequate solutions to avoid or mitigate them
when applying the method. In contingent valuation, the market is simulated
by a questionnaire, where the researcher offers a good at a given price, and the
person interviewed represents the demand, saying yes or no to the offer. From
that, the value of the good is estimated.

In the 1960s, a vivid academic debate took place on the influence of
investments in public goods over land prices. This was, partly, the basis of an
influential paper by Rosen (1974) detailing the theoretical grounds of the
Hedonic Price Method of valuation. Although it is the least used method of
the three, application are found consistently over the years till nowadays. It
basically consists in estimating by regression analysis the attributes of a good
that explain its market value (real estate prices, salaries, car sale prices…).
From the estimated contribution of each attribute to the market price, the
implicit value of each attribute (including environmental variables) is derived.
For a simple explanation of the three methods in Spanish, see for instance
Riera (1993b).

Most break-through contributions in the field of valuation came –and still
come– either from academics or from the administration or industry needs;
and often, from a combination of both. This is a trend even more easy to
identify in evaluation methods, as will be shown later in this paper.

Out of the three main valuation methods, contingent valuation is the
most used. As a matter of fact, applications vary by order of magnitudes.
Hedonic pricing has been applied by tens, travel cost by hundreds of times,
while contingent valuation ha a few thousands of applications all over the
world.

Chart 1 can help to understand the difference in the number of
applications and summarize their main characteristics.
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Chart 1
Main methods for valuing environmental goods 

The first box (market prices) corresponds to the valuation of those goods
that do have a market. They are rather exceptional for environmental goods
(since they tend to be non-market goods), although it is the usual indicator
for private market-goods. 

One of the main differences of the first raw methods from the second
one is the ex-ante or ex-post nature of the valuation exercise. The first raw
methods are most useful for ex-post valuation, since they are based on
market observation, and such a market has to already exist in order to
observe the value. Even so, they can be applied to value a similar good, and
then transfer the value to the environmental good. The second raw methods,
on the other hand, is most useful for ex-ante valuation, although they are
often used for ex-post situations as well.

The methods from the first column tend to require less assumptions and
computational hypothesis than the second column ones. Even so, some
variations of the contingent valuation method can be computationally very
complex.

The second raw methods have a further advantage which is more
important to understand the popularity of the contingent valuation method
and its numerous variations (contingent ranking, contingent choice,
contingent rating, pairwise choice…). The advantage is that hypothetically
constructed markets are very flexible and allow the researcher or practitioner
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to exactly set up a market for the exact good to value. That also overcomes
one of the main limitations of the first raw methods: too often, the
accessible data –if available– are not the best indicator of the exact good one
wants to value.

In Spain, the popularity of the contingent valuation method over travel
cost, and of the latter over hedonic pricing, is also evident following the
international situation. The reasons are the same in both geographical areas.

Most applications in Spain have been devoted to value parks and areas of
natural interest. This is also the case elsewhere, although in a lower
proportion. There are several good papers that review Spanish valuation
exercises of recreational areas, protected spaces, forests, agricultural landscapes
and alike (among others, León, 1994; Del Saz, 1996; González, 1997,
Kriström and Riera, 1997), and will not be reviewed here individually.

Valuation has also been applied to other areas. The first application in
Spain was in the transportation field (Riera, 1993a), valuing the
environmental impact of a given design of an urban ring road.
Transportation is the second field in number of applications in Spain, after
natural spaces. Related to transportation, contingent valuation has been
used to estimate the value of travel time (Riera, 1997), which has also been
calculated by other techniques. Traffic noise is a related field with a few
value estimations. In the energy field, applications have been undertaken to
value the negative effects of polluting emissions to the air (Riera and Penín,
2000, and in Galicia, Day et al., 1999). Health related activities is another
field with several applications (Pinto et al., 1998; Puig et al., forthcoming).
It also has been applied to waste management (Gándara and Riera, 2000).
Another field of application has been urban development (Riera, 1995, Del
Saz, 1996). Even cultural heritage has been valued, like Gaudi’s Sagrada
Familia in Barcelona (Díaz et al., 2000).

Geographically, there are people devoted to valuation in most Spanish
regions. That I am aware of, at least in Galicia, Catalonia, Madrid, Canary
Islands, Balearic Islands, Aragon, Murcia, Valencia, Andalucia, and Navarra.
In most of the regions the subject is or has been taught at the universities in
more or less detail. This contributes to the impression that this is a fast
growing area within economics in Spain.
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A very noticeable difference among valuation applications in Spain and
some other countries, especially the USA, is the typical budget for the
exercise. They differ by an order of magnitude. A contingent valuation
exercise in the US can easily exceed 300,000 Euros (50 million pesetas),
whereas in Spain it must be around 20,000 Euros (3 million pesetas) or
below. However, at least in Spain, the largest share does not go to the very
time demanding process of design, or to computation, but to the
interviewing activity. A specialized firm on surveys can charge around
20,000 Euros for 500 interviews face-to-face. Some times, particularly
when the exercise is for academic purposes, students are used as
interviewers, lowering the cost dramatically.

In Spain –much more so than in the US–, the practitioners of valuation
applications tend to be academics, and very little is done from private
consultancy firms. The low budget for the practitioner may be on of the
reasons. Another reason is that in Spain the field is “younger” (just started in
the early 1990s) and a great deal of the work is related to Ph.D. dissertations or
to research of some kind. Finally, another reason is that local administration,
rather than regional or central government, or private industry, tend to
commission studies where valuation of environmental goods is required, which
often implies low budget and strong relations with nearby universities.

3. Evaluation 

Most of the times, valuation has been applied in Spain just to estimate
the value of the public good. However, it can also be used as part of an
evaluation method. And we will see several examples of this practice.

The preferred evaluation method by economists is probably the so called
cost-benefit analysis. It can measure the social attractiveness of a project,
investment, or policy, with a very simple numeric indicator: the internal rate
of return, or the net present value, or the benefit-cost ratio. Further, it can
also rank several projects, distinguishing those that would pass the
evaluation test from those that would not.

A Cost-benefit Analysis is a method that takes into account
environmental externalities, and non-market goods in general, if they are
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relevant for the social welfare impact of the project to evaluate. It accounts
for all relevant costs and relevant benefits –does not matter whether they are
private or external, market observable or not–, expressing them in monetary
terms year by year. Therefore, to apply a cost-benefit analysis of a project
with externalities requires some kind of previous valuation. And this is the
way valuation enters into an evaluation method like cost-benefit analysis:
translating into monetary units a cost or a benefit which value is not directly
observable in a existing market, and therefore contributing to the estimation
of the net flow of benefits minus costs.

The history of cost-benefit analyses goes back to the mid 20th Century,
when it started to be applied extensively, especially in the USA. After the
Second World War, the USA invested a great deal in infrastructure,
particularly in roads. Such investments fostered the economic recovery and
labor employment (following the dominant Keynessian macroeconomic
thinking) and as well was supposed to help to move personnel and material
more quickly in case of war. In any case, the Federal government required a
standard cost-benefit analysis for most investments in infrastructure. This
demand influenced the number of people who, from universities and
research centers, devoted attention to this methodology. Most
improvements still used nowadays took place in the 1950s and 1960s. It
basically was a Government lead phenomenon, in the US. This is
understandable, since social cost-benefit analysis (as it is also called) has this
external dimension, beyond the private party promoting the investment.
Therefore, it cares for the whole public interest. Therefore, it is a method
appealing to public sector decision makers. Or to international
organizations like the World Bank or similar regional banks, who developed
the instrument further during the 1960s and 1970s. In Europe, only in the
1990s some EU investments started to require a formal cost-benefit analysis
before sponsoring the project, although very few incorporate environmental
impacts into it. The reason for that, and it’s possible solution will be
discussed later, under the topic of benefit transfer.

Spain, as most first world countries, has a considerable number of cost-
benefit applications. Already Albi (1988) published an early and abundant
list of early works. Since then, the list has been growing. However, the
number of applications with an environmental dimension is not large at all.
Even the Spanish government, while advertising a guide to apply cost-
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benefit analysis to roads, does not include environmental impacts in it. Two
of the recent Spanish cost-benefit papers with an environmental impact
dimension are Riera and Macian (1998), and Riera and Penín (2000).

Some times, the non-market valuation accounts for all the benefits (or
all the costs), while the costs (benefits) are more easily estimated by standard
market prices. The whole exercise of comparing both costs and benefits of a
project or a policy becomes much simpler when the values are already
discounted to the initial period of time. Then, a typical contingent valuation
exercise can be most useful to decision makers.

An example of it can be seen in Figure 1, which contains a contingent
valuation estimate of the social value of a new municipal waste management
policy for the Barcelona metropolitan area. The figure compares the cost per
capita of the project with the willingness to pay of each of the people surveyed.

Figure 1
Evaluation of 1998 Barcelona’s Metropolitan Program of 

Municipal Waste 

Source: Riera and Gándara (1999).

The horizontal line represents the cost and the decreasing line the individual willingness to pay, in
pesetas of 1998.

The conclusion in this case is twofold. First, that the mean benefits are
larger than the mean costs. Second, that there is a large majority of people
who would be in favor of the new policy (involving more recycling and less

Individuals odered according to willingness to pay responses
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dumping), while the people expected to be against it represents a minority.
Furthermore, it indicates that people in pro the new policy are strongly in
favor of it, with a willingness to pay several times larger than the actual cost.

Many times, the evaluation exercise is substituted –or complemented–
by an “economic impact” exercise. It has the curious characteristic that it
converts in “benefits” what in the cost-benefit analysis is perceived as a cost.
An example could explain it better. Imagine there are to options, A and B,
for a road tunnel under a mountain. The benefits from users are identical,
and the only difference is the cost, since A is cheaper and B more expensive
(probably because of the soil composition). In a cost-benefit analysis, A
would be preferred to B. But from an economic impact point of view, B
would be pointed out as more desirable than A, since it would generate
more employment and a greater increase of the Gross Domestic Product.

To avoid (partly) the spectacularity of the figures, and to approximate
further the economic impact approach to a sensible evaluation method, the
economic impact of the particular investment can be compared with the
economic impact of an investment of the same amount, spread across the
whole economy. In other words, to find whether investing in a particular
project would generate more or less economic impact that leaving this
money in the economy for investors and consumers to borrow.

This is hardly ever done. But if estimated, it produces some surprises.
For instance, investing in roads generates a positive differential impact both
in employment and product terms. However, investing in
telecommunications, generates a positive effect on productivity, but a
negative differential impact in employment. Economic impact has been
extensively applied, also in Spain. For a relatively recent work in Galicia, see
the very fine work of Argimón (1997).

The economic impact approach, although much used, does not take
explicit account of the environment. This could be done, and is a challenge
for future work.

The evaluation approach that most explicitly takes the environment into
consideration is the environmental impact assessment. Its origin probably
constitutes the best example of cooperation between academics and outside
academics worlds.
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It was designed in the second half of the 1960s in the USA, and took
legal form the 31st of December of 1969 in the National Environmental
Policy Act (NEPA). NEPA did create the obligation of central Government
agencies to ask for an environmental impact statement on major projects.
And it created a new agency, later evolved to the current EPA
(Environmental Protection Urgency), to guide the whole NEPA
implementation process.

At that time, society was increasingly concerned about the damage
infringed to the environment by public investments in infrastructure and
others. The welfare of current and future generations was already in the
agenda. Academics had the general knowledge of methods and techniques to
discriminate among those environmental impacts that could be considered
severe from those of less importance. The administration played the role of
investing in public goods. The idea was to put those elements together.

NEPA makes it compulsory for the administration to guarantee that the
environment has been taken into consideration, through an environmental
impact study. For that, academics had the knowledge of how to deal with
such evaluations. Both in cooperation for better meeting society’s demands
is what is in the basis of the approach. The final saying, obviously, remained
at the administration, who could go ahead with an investment with major
impacts. The difference was that, now, those impacts would explicitly be
assessed in the decision making process.

Rapidly, academics gave way to practitioners from private consultancy
firms, but still cooperated with EPA and other agencies on establishing
procedures, and putting forward suitable techniques. This is a general trend
in the relation between administration, academics and other professionals,
that could be traced in Spain too, to a lesser extend.

Other countries started to follow the US initiative in the 1970s, and the
European Union adopted it in the mid 1986, coinciding with the entrance
of Spain into the Union. Since it was adopted through a directive that
affected all State members, Spain too legislated on the subject, becoming law
in 1988.

Since then, the practice of environmental impact assessment in Spain is
almost routinely. However, the scientific level of the vast majority of
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applications is far from sophisticated or state-of-the-art. Several reasons
could explain that. One, environmental impact studies are commissioned by
the investor. The investor tends to spend little money on the study, therefore
making it difficult to apply more expensive and time-consuming
techniques. Also, too often, the investor tends to choose practitioners who
could do the job with few problems and demands. Finally, the amount of
environmental impact statements undertaken in Spain is quite large, and
more state-of-the-art procedures would require a stronger effort on
professional preparation.

Nevertheless, there are some exceptions, which tend to be located in
those very large investment projects. Just a recent example is the
environmental impact statement of the expansion of Barcelona airport. The
call for proposals by the investor (AENA) set the budget limit in 100 million
pesetas + VAT (around 700,000 Euros). This is exceptional. And there was
another interesting exception. The new runway is going to invade a wetland
protected area. The call for proposals stated that the study would have to
value in monetary units such an environmental impact.

This shows a way of easily improving the environmental impact
assessment procedure, both in Spain and elsewhere. This will be commented
in the next section.

4. The Way Ahead

As must be clear by now, I strongly believe in the potential of
cooperation between academics and the administration, industry and
private practitioners. It has proved very useful in the past, and could be
equally effective in the future. Professionals at private firms and public
administration are very innovative, and so tend to be people at universities
and other research institutions. The partnership of them both is an attractive
way to proceed.

I also firmly believe that academics should not be looking for competing
with private practitioners in studies involving the topics above. Indeed, they
can work at lower price. But in my opinion, academics ought to play this
innovation role more clearly when getting involved in consultancy activities.
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One of the main obstacles for the expansion of the use of environmental
valuation in evaluation methods is clearly the cost of the estimation and the
time required. A good contingent valuation study is seldomly completed in
less than six months. Normally it requires closer to three quarters of a year.
This is too much time (and cost) for applications to the usual environmental
impact study, the standard cost-benefit analysis, or even an economic impact
study.

However, there is a way to streamline the process. In the environmental
valuation literature it is called benefit transfer. In cost-benefit analysis of
transportation infrastructure this is done for almost all of the benefits. Time
savings are not usually valued for the users of the projected infrastructure,
but extracted from other studies or from an average available to
practitioners. In Spain, the values are published by the central government
although they are not updated very often. Exactly the same happens with
the value of accidents, injuries and even premature deaths.

But this is not the case with the environment. Probably for several
reasons. One is that the practice of transferring values of time or accidents
has a much longer tradition (it started earlier) than with environmental
values. Second, the variety of environmental impacts is far larger than time
and other goods alike, making it more difficult to standardize.

Whatever the reason, it seems reasonable to think that in the future
environmental valuation will normalize its practice of benefit transfer. This
will require several standard values, for those impacts that are studied more
often. In Spain, there is already enough knowledge in protected open spaces
and recreational activities to attempt a meta-analysis and be able to infer and
transfer values for its use in cost-benefit analysis and environmental impact
assessment.

There are many areas of research that could contribute to further
improvements of valuation and evaluation of environmental aspects. Just to
single out one of them, improvements could be made on the topic of equity.
If decision making is not to take only account of efficiency, but also of
income distributional issues, valuation methods can clearly help.

Contingent valuation, for instance, since is based on surveys, can elicit
good information on people’s income, and relate it to willingness to pay. In
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this way, we already know that environmental goods has an income elasticity
below the unity (Kriström and Riera, 1996). In other words, people are
prepared to pay more if they earn a higher income, but as income grows, the
willingness to pay for environmental goods grows slower. It means that, in
proportion, lower income people are ready to pay a higher share of their
income than higher income people.

The information could then feed the evaluation method. One of the
criticisms to cost-benefit analysis, is that it cares about efficiency, but not
equity. The solution introduced in the late 1960s was to use weights to favor
lower income population. However, the way it has been applied has been
disappointing to most analysts. If both approaches could be coupled in a
better way, the usefulness of cost-benefit analysis would clearly increase.

5. Conclusions

In summary, economics have learned to deal quite well with valuation
and evaluation of environmental goods and impacts. Its early development
has been linked to the cooperation between the public administration and
universities and research institutions, and to lesser extend to the industry. If
Spain is to follow more closely the most developed countries, cooperation
will increase in the future.

The possibilities of economic valuation and evaluation are in almost
every field. The most popular field for application is related to natural areas
and recreational activities. But applications range from air pollution, to
water issues, soil damages, health related problems, urban development, and
many more.

Research of interest to the administration can be done in new areas of
common interest with academics. Refined evaluation methods, design of
taxes, evaluation of new investments, analysis of the value of environmental
goods, understanding of equity issues, are just some of the areas for fruitful
cooperation.
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NATURE AND LANDSCAPE
CONSERVATION BENEFITS

The case of agri-environmental public intervention in the EU

José Manuel Lima e Santos
Technical University of Lisbon, Portugal

1. Nature and landscape conservation and the EU agri-environmental policy

• A rich and diversified biological and landscape heritage

The European countryside includes a rich and diversified biological and
landscape heritage, which is the result of many centuries of human
occupation and the historical interaction of agricultural and forestry
practices with the underlying ecological processes.

Even profoundly modified landscapes exhibit much more than simple
artefacts or mere results of man’s presence. For instance, in England, the
number of species of trees and shrubs per 30 meters of hedgerow is an
approximate estimator for the age of that hedgerow in centuries1. Thus, even
hedges enclosing fields are not a mere result of plantation by man for
utilitarian purposes. On the contrary, the structure and composition of
hedges can testify long-term processes of colonisation by new species; in

1 This is the so called Hooper’s rule (Rackham 1986). 
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some cases, they may even suggest that the hedge directly originated from
the natural wood grubbed out to create farmland many centuries ago. In the
same way, the floristic composition of a meadow can indicate centuries of
use as permanent grassland. Ploughing the meadow for conversion into
arable or nitrogen fertilisation to increase meadow productivity, on one
hand, or, on the other, colonisation by shrubs if the grass is no more cut for
hay can lead to disappearance of characteristic species of herbs and
invertebrates for very long periods. So, these and many other components
of the biological and landscape heritage of rural Europe depend for their
conservation on the maintenance of the management practices that
currently are in balance with the underlying ecological processes.

The diversity of the biological and landscape heritage of rural Europe is
based on two factors: (1) the variability of ecological base-conditions from
the Mediterranean areas to boreal tundra; and (2) the marked differentiation
in levels of agricultural modernisation among countries and regions. 

Hence, for example, in the lowlands of the Parisian Basin or the East of
England, as well as in some irrigated valleys in Southern Europe, an
intensive, specialised and large-scale style of farming prevails today. Here,
most the territory is used as arable land, and only tiny patches of woodland,
wetland and other ‘islands’ of semi-natural vegetation have been left behind,
usually confined to the poorest soils. Intensification of farming within arable
land and its marginal expansion into the small residual patches of semi-
natural vegetation have strongly negative impacts on water, soil or air
quality, as well as on the conservation value of these residual patches. In
these agriculturally intensified regions, there are, in general, few natural or
historic-cultural values left to be protected within arable land; these values
are here usually associated with the mentioned residual patches of semi-
natural vegetation.

On the other hand, in the non-irrigated Mediterranean dry lands as well as
in European mountains and uplands, the pace of agricultural modernisation
was slower. Land is here mainly occupied by farming systems making a non-
intensive use of modern agricultural inputs. There are still high natural and
historic-cultural values both within farmland and in woods, heaths, moors or
wetlands, which typically occupy an important share of the land. Bignal and
McCraken (1996) mentioned that the Iberian Peninsula represents, by itself,
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approximately half of the area occupied by these non-intensive farming systems
with high natural value in the nine European countries they have studied2. The
main risk of biological and landscape heritage degradation in the case of these
systems is not associated with intensification or the expansion of agriculture to
all land, but with the likely abandonment of economically marginal farmland,
or its massive conversion to low-natural-value forest. In fact, a recent study
about the abandonment of farmland in Europe (Baldock et al. 1996) shows
that the regions where the risk of abandonment is higher include the dry lands,
uplands and mountains around the Mediterranean Sea, as well as the western
fringe of the British Islands. The coincidence with the geographic distribution
of the extensive farming systems with high conservation value just referred to
could not be more perfect.

• Conservation policy in the EU

National and European public decision-makers have been giving a
growing weight to nature and landscape conservation goals in rural areas.
This is aimed at meeting public demands for rural spaces of leisure with
high ecological and historic-cultural quality, as well as meeting
environmental organisations’ appeals for more effective preservation of our
natural and landscape heritage. A number of multilateral international
agreements, signed by national and European authorities, such as the
Convention on Biological Diversity, also explain such a policy trend to
bestow higher priority to conservation goals in rural areas. 

Some years ago, most policy objectives and measures related to nature
and landscape conservation in Europe had a national or regional level; they
were particularly focused on the designation and management of national or
regional protected areas. In some countries, these measures were also
complemented by policy initiatives for the countryside as a whole, i.e.: not
only aimed at particular sites of special natural or landscape value. 

In 1979, the EU Birds Directive gave, for the first time, a truly European
dimension to conservation policy – “since migratory birds know no
frontiers, Europe must ensure their conservation” (European Commission
1999a).

2 France, Greece, Hungary, Italy, Poland, Portugal, Ireland, Spain and the UK.
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Acknowledging the fact that its agricultural, forestry, rural and regional
policies have had significant impacts on the state of nature conservation
throughout the Union, the EU gave a very significant new step towards the
creation of a truly European policy for nature conservation: the Habitats
Directive of 1992. This initiated a process that will lead to Natura 2000, an
European network of protected areas designed to meet European-level
conservation goals. This network will comprise areas already designated
under the Birds Directive of 1979, i.e.: the Special Protection Areas (SPA),
as well as new areas to be proposed by Member States (MS) in accordance
to the 1992 Habitats Directive’s provisions, i.e.: the Sites of Community
Importance (SCI). The SCI designation process should be ended by 2004,
after which MS will be required to gradually introduce protection rules and
management plans for the designated sites. 

• Integrating the environment into the CAP and the emergence of an
agri-environmental policy

Accompanying all this process of the EU conservation policy, it became
increasingly clear for the European public opinion that a strong connection
exists between the way the land is farmed and the level of environmental
quality, including the state of nature conservation, in rural areas. The fact of
farmers managing more than half of EU’s land and the visible negative
impacts of post-war agricultural modernisation on the environment were
decisive factors leading to the emergence of this new perception of a
significant environmental dimension in agricultural production.

According to European Commissioner Franz Fischler, “Taxpayers can no
more accept that money is spent to support an agricultural sector that does
not pay due attention to environmental factors. They are, however,
increasingly prepared to pay for sound environmental protection.”
(European Commission 1997). 

The need to integrate the environment in the Common Agricultural
Policy (CAP) is often justified based on market failure, i.e.: market prices fail
to reflect the environmental effects of farmers’ decisions. These effects are,
therefore, not taken into account as private benefits or costs for the farmer.
This increases the likelihood of what is a private optimum for farmers not



263

coinciding with the social optimum. Hence, “policies should provide the
more adequate tools and take into account society’s willingness to pay for
those [non-market] benefits.” (European Commission 1998: 126).

There have been different factors pressing for a better integration of
environmental concerns in all sectors of economic activity, namely
agriculture and forestry. These factors comprise rising public concern about
the environmental effects of farming and international commitments of the
EU and different MS, in particular those related to agreements signed
during the Earth Summit at Rio de Janeiro in 1992. At the European level,
this need to integrate the environment in policies for the different sectors of
economic activity had already been given legal status in the Single Act of
1986. The Fifth European Environmental Programme of 1992 included
agriculture among the five sectors considered top priority with respect to the
integration of environmental concerns into community policies. It actually
established a specific target as regards the agricultural sector: that of 15% of
all agricultural land in the Union covered by agri-environmental
management agreements with farmers by the year 2000.

The integration of the environment in the CAP started in a moment at
which this policy was suffering the most important crisis in its whole
history. This was, in fact, an internal crisis caused by the very success of the
CAP in promoting agricultural production and productivity growth during
the previous three decades. Policy-based supply surpluses in different
commodity markets covered by CAP regimes, which increased during the
1980s, required effective and strong measures to control supply and CAP-
related public expenditure. Another source of pressure for CAP reform
came from EU trade partners, especially in the context of GATT
negotiations, who suffered the depressing effects of the CAP on world
market prices of agricultural commodities. This internal crisis of the CAP
made it easier for environmental interests to get inside the, until then very
closed, debate forums on the future of agricultural policy (cfr. Winter 1996;
and Baldock and Lowe 1996).

Besides some technical measures with an environmental content and
incentive programmes for promoting agricultural extensification, with a
strong supply-control content, an essential initial step in the integration of
the environment in the CAP was article 19 of Regulation (EEC) n.º
797/1985. This authorised MSs to designate Environmentally Sensitive
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Areas (ESAs) in which they could offer management agreements to farmers,
so as to improve agricultural practices from an environmental standpoint or
keep environmentally beneficial practices. In exchange for signing such
agreements, farmers would receive an annual payment from the MS’s budget
– initially without any financial contribution from the EC3.

With the 1992 CAP reform appeared the so-called accompanying
measures, which comprised the agri-environment regulation – Reg. (EEC)
n.º 2078/1992. This regulation required each MS to develop agri-
environmental measures applicable throughout its territory. Thus, although
these measures were kept as voluntary for farmers, as in the past, they became
statutory for MSs. Community financial support was made available at 75%
of the overall payment expenditure in objective 1 regions and 50% in other
regions. These were measures accompanying the CAP reform. So, they were
aimed at three goals which were largely seen as complementing this reform:
(1) getting environmental benefits from CAP reform; (2) compensating
farmers for income losses that could result from reduced support through
prices; and (3) controlling surplus supply through environmentally benign
extensification of farming. Regulation 2078 significantly broadened the type
of environmental problems that could be targeted by agri-environmental
payments. For the first time, these included some of the typical problems of
Southern Europe, such as the abandonment of farmland and forests, the
associated increased risk of fire, and the degradation of traditional terraced
landscapes caused by the decline in upkeep practices. The fact the application
of agri-environmental measures was now statutory for MS and this
broadening of scope4 led to a significant application success in many MSs,
with an approximate 20% of the EU agricultural land covered by
management agreements by 1998. This significantly exceeded the 15%
proposed as a target for the year 2000 by the Fifth European Environmental
Programme 1992. However, in Southern European countries, except
Portugal, the uptake rates with respect to agricultural land were below that
target: 1% for Greece, 3% for Spain, 14% for Italy and 17% for Portugal
(European Commission 1998)5.

3 Meanwhile EU legislation has appeared that grants European funding for payments made within ESAs.
4 The introduction of article 19 about ESAs in the regulation 797/1985 had been the result of a demand by

Northern European countries, namely the UK, Denmark and the Netherlands, and was mainly designed to respond
to environmental problems typical of these countries: landscape and nature conservation; and preventing water
pollution in the context of a modernized and intensive agricultural sector. Thus, when the CAP was reformed in
1992, only these 3 countries, followed later by France and Germany, had designed and applied ESA policy. 

5 France (23%), which also includes an important share of Southern Europe, had an uptake rate slightly
larger than the European average (20%).
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Overall, EU public expenditure related to the agri-environment
regulation (excluding the financial contribution of MSs) was circa ECU 1.7
billion, which is approximately 4% of all expenditure from the European
Agricultural Guidance and Guarantee Fund (EAGGF) Guarantee section
(European Commission 1998). Hence, though small in relation to CAP as
a whole, agri-environmental policy represents today one of the most
significant EU funds for environmental purposes in rural areas, possibly the
most significant for nature and landscape conservation purposes alone.

Accordingly, one would expect some countries to use part of their agri-
environmental budget to achieve European-level conservation objectives
(though the regulation considers national and regional-level objectives as
equally legitimate for the programmes applying the regulation at the
national or regional levels). That use of the agri-environmental budget
appears as particularly attractive when we look at the large territorial extent
the Natura 2000 network will predictably acquire in some European
countries, hence at the significant overall costs of managing Natura 2000
sites (European Commission 1999a). Reinforcing this argument is the fact
that, in many Natura 2000 sites, agriculture is the main land user and the
one with the greatest impact on conservation objectives. For example, in the
case of Portugal, 65 sites have been proposed to the European Commission
for designation as SCIs, which occupy 1,215,000 hectares, that is more than
12% of the national territory (European Commission 1999a). In a very
significant part of this area, probably more than half, which comprises
mountains, uplands and dry lands in the interior of the country, the most
important biological and landscape values depend on successful
maintenance of existing, extensive farming systems. Some countries are
already making use of agri-environmental funds to manage conservation
sites to be designated as Natura 2000 sites. One example is that of the
‘opérations locales’ of the French agri-environmental programme, which
apply to such sites, especially those located in the uplands where
conservation goals are mainly threatened by the abandonment of farmland
and pastures (European Commission 1998).

The most characteristic design and application aspects of current EU
agri-environmental policy are: (1) the type of policy tool that is used; (2) the
scope of problems to which agri-environmental payments apply; and (3) the
current, flexible and decentralised, application model, which operates
through national, regional or local programmes submitted by MSs to the
European Commission.
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As regards the type of policy tool, agri-environmental measures are
applied through management agreements between a public authority and a
farmer. These agreements specify a number of management prescriptions,
either positive or negative (e.g. making at least a cut of hay per year; do not
cutting before July; or do not using more than 50 Kg of nitrogen per
hectare), which the farmer voluntarily subscribes for a given period in
exchange for a given annual payment during this period. These management
prescriptions can mean a, small or large, departure from the usual practices
of the farmer if not bound by the agreement. The agreement may refer to
the all farm or only part of it; it may apply to all or part of a specific land
use (e.g. permanent grassland, olive groves…) in the farm. Agreements have
a minimum time length of five years. Usually a standard contract
accompanied by a standard per-hectare payment rate is offered to all eligible
farmers in a country, region or small area. The annual payment is computed
based on the income loss and additional costs for the farmer of subscribing
and complying with the management prescriptions; it may include a limited
incentive premium as well.

As regards the scope for agri-environmental measures, it is important
to realise that these measures are considered within a model where public
authorities, acting on behalf of society, sign contracts with farmers so that
these will supply specified environmental services. This contracting model
only makes sense to the extent that supplying these services implies
management constraints with respect to what the farmer would otherwise be
allowed to do. The farmer is, in fact, temporarily selling a set of rights, and
so it would require as compensation, at least, the (productive) value these
rights have for him. To the extent that environmentally sensitive
management is comprised in a set (or code) of good practices, which society
has the right to expect from farmers (at their own expenses; i.e. if the
polluter pays principle applies), there is no role for service-purchasing agri-
environmental payments: farmers cannot sell rights they do not have.
Likewise, prohibitions that already apply to farmers, e.g. because they are
located inside a nationally designated Park or Reserve, or inside a Nitrate
Vulnerable Area (EU Nitrates Directive), are outside the policy scope for
agri-environmental payments6.

6 For the same reasons, the formula for calculation of agri-environmental payments should only consider
income losses and additional costs in the situation that represents the policy target as compared to that where the
farmer is already complying with good agricultural practices – i.e.: it is impossible to pay to farmers for them to
comply with their environmental obligations, either legal or derived from the good-agricultural-practice principle. 
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The new EU legislative frame for agri-environmental policy recently
approved as part of the Commission’s proposals (Agenda 2000) states this
policy scope in a clear way: “Agri-environmental commitments should go
beyond the mere application of current good agricultural practices.”
(Regulation (EC) n.º 1257/1999). It is up to MSs to define what is meant
by good agricultural practices at a national or regional level.

It is also up to MSs to make eligibility to other CAP payments, such as
direct payments under Common Market Organisations (CMOs) or the Hill
Livestock Compensatory Allowances (HLCAs), dependent on
environmental-performance criteria, whenever this seems appropriate.
These environmental criteria required from farmers to be eligible for other
CAP support measures cannot be covered by agri-environmental payments,
since these payments “should deliver services that are not provided by other
support measures” (Regulation (EC) n.º 1257/1999).

The agri-environmental needs, problems and potential of a country or
region, which should be addressed by an agri-environmental programme,
depend on particular characteristics of that geographic area. Hence, for
consistency with the EU subsidiarity principle7, agri-environmental policy is
applied, in an extremely flexible way, through national or regional
programmes to be designed and implemented by the competent public
authority at the relevant territorial level. It is at this level that: (1) the specific
environmental objectives of the programme (water quality, biodiversity, soil
conservation…) are set; (2) a ranking of these objectives is decided upon;
and (3) specific measures are designed to achieve these objectives. Among
the environmental objectives and their priorities, it is considered that
national- or regional-level objectives are as legitimate as community-level
objectives (e.g. species and habitats lists in EU conservation directives).
What matters is that the selected objectives are relevant with respect to the
needs, problems and potential of the area to which the programme applies,
and that the measures chosen to achieve these objectives are the most
effective in that particular area’s context.

The only, but important, role of the European Commission in this
respect is the assessment of the programmes proposed by MSs, as regards
e.g. its general architecture (internal coherence), relevance and consistency

7 Principle of EU policy which states that each decision should be taken at the territorial level that is more
adequate to get the highest possible effectiveness.
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with the CAP and other EU policies, as well as the decision on whether to
approve a programme. The Commission also assesses and approves
proposals submitted by MSs to modify programmes currently in
application.

According to the new rural development regulation (Regulation (EC)
n.º 1257/1999), agri-environmental measures should be jointly
programmed with the other so-called rural development measures. Thus,
the main role of this regulation is providing a broad menu of policy tools,
for which EU funds are available; these tools include e.g. investment grants
for farmers and food processors, Hill Compensatory Allowances for
marginal areas, and incentives for farmland afforestation. National or
regional authorities responsible for the programming of rural development
should set rural development objectives that address regional problems and
potential, and pick the package of policy tools in the menu that would most
effectively achieve these objectives in the regional context. This integrated
character of the programming of all rural development measures (agri-
environmental and others) enables public authorities to articulate all
selected policy objectives and measures so as to eliminate conflicts and
promote synergies between these objectives and measures. For example,
investment grants are only awarded to investments not degrading the local
landscape; the quality of this landscape is also promoted through specific
agri-environmental measures and explored by grant-induced rural tourism,
which should be designed so as to contribute to the region’s income.
Although not ignoring possible conflicts between these policy objectives, the
OECD (1999a) also refers to the need of integrating environmental
amenities in rural development as the best way to simultaneously achieve
conservation and development goals for rural areas.

2. The evaluation of agri-environmental policy and programmes

• The need for evaluation

The flexible and decentralised way in which EU agri-environmental policy
is designed and applied through national or regional programmes confers a
crucial role to policy and programme evaluation. In fact, until 1998, 218
modifications to programmes in application have been approved versus only
137 new programmes. This gives an account of the experimental character of
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this policy and the high frequency at which evaluation exercises take place –
an evaluation should support each MS’s proposal of modification of a
programme to be submitted to the Commission (European Commission
1998). Programme evaluation has had important roles at three steps of the
programme cycle:

1 ex ante; roles for evaluation at this stage are that of improving the
design of the programme and that of supporting the Commission’s
approval decision;

2 on going (i.e. when the programme is still in application); a role for
evaluation at this stage is suggesting and supporting the need for
modifications in the design or application of an on going
programme, to be proposed to the Commission;

3 ex post; roles for evaluation at this stage are demonstrating, in a
transparent way, the benefits delivered – i.e.: whether the
programme was good value for taxpayers’ money –, as well as
learning from past experience with an eye on the design and
application of future programmes.

Under the current legal frame, the public authority managing a
programme is required to carry out an evaluation exercise at each of these
stages (European Commission 1999c)8.

Thus, the evaluation process meets the needs of three types of agents: 

(1) the authority managing the programme, which gets help in
designing new programmes, suggestions of improvements to
programmes in application, or learning-by-doing knowledge to be
used in future programmes; 

(2) the European Commission, which gets support in approval
decisions with respect to both new programmes and amendments
to existing programmes, as well as learning-by-doing knowledge
which can support proposals of agri-environmental policy reform;
and, last but not the least,

8 In the current legal frame, agri-environmental measures are programmed jointly with the other rural-
development measures. Thus, in what follows, programme refers in rigor to the set of all rural-development
measures and not only to the agri-environmental subset.
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(3) taxpayers, NGOs and other organised interests in society, as well as
the farmers themselves, to whom environmental benefits, resulting
from public funds applied and management constraints accepted by
farmers, should be clearly demonstrated.

Besides, agri-environmental policy evaluation could also be used to
convince trade partners of the EU in the world market that this is not a
disguised form of supporting non-competitive European farmers. The
crucial demonstration for this purpose is that this is a policy aimed at real
environmental benefits and based on the application of European taxpayers’
money, with these being willing to pay for these benefits (cfr. Commissioner
Franz Fischler’s quotation above). Hence, this policy would simply
correspond to the contracting of farmers for the delivery of a service for
which there is an effective public demand. The effects of this service on
world trade would not be trade-distorting provided that the service has
certain public good characteristics, is paid on a cost basis and (if applicable)
non-farmers are accepted as suppliers.

• Evaluation criteria

According to the stage of a programme’s life cycle at which evaluation
takes place, it will refer to a particular subset of the following set of criteria
(European Commission 1999c).

ˇ Relevance. Refers to appropriateness of a programme’s objectives to the
agri-environmental needs and potential of the context this programme is
supposed to address. 

ˇ Coherence. Internal coherence refers to the appropriateness of planned
resources and selected policy measures to the objectives of the
programme. External coherence refers to, positive or negative,
relationships between the programme at stake and other European or
national programmes that will probably interact with it.

ˇ Effectiveness is a measure of the extent to which the observed impacts of
the programme (either intended or not, positive or negative) fulfil its
objectives. For an effectiveness evaluation to be possible, specific objectives
should be clearly defined and translated into (preferably quantitative)
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indicators, for which targets are set (e.g.: keep, at current levels, the
frequency of plant species characteristic of meadow ecosystem to be
conserved; include list of such species).

ˇ Utility is a measure of the extent to which the observed impacts meet the
agri-environmental needs and potential the programme is supposed to
address. Differs from effectiveness in that the evaluation does not refer
to the objectives of the programme, but directly to the needs/potential
it is supposed to address.

ˇ Efficiency refers to an evaluation of the effects achieved with respect to
the used (financial and administrative) resources, i.e.: how economically
were these resources converted into results? Could the same results have
been obtained with less resources? Or could more results be secured with
the same resources? (European Commission 1999c).

The first two criteria are particularly relevant for ex ante evaluations,
while the possibility of evaluating a programme with respect to the other
three criteria depends on the observation of effects; hence it is circumscribed
to the on going and ex post stages. 

• Specific aspects and difficulties in the evaluation of agri-environmental
programmes

This section identifies and discusses some specific aspects of the evaluation
of agri-environmental programmes, exemplifying with cases of effectiveness
evaluations.

For the effectiveness of a programme with nature and landscape
conservation objectives to be subject to evaluation, these conservation
objectives should be clearly and specifically defined, and converted into
several indicators. For each of these indicators, a target level (or performance
indicator) must be set. For example, see the case of objective 2 of the UK’s
Pennine Dales ESA scheme (adapted from ADAS 1996):

Objective 2 – Conserve the nature conservation value of pastureland.

Target 2.1. 80% of pasture area covered by management agreements;
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Target 2.2. The occurrence of botanical species characteristic of
non-improved pasture (list provided) should not decline
with respect to initial levels, in pastureland covered by a
management agreement.

Target 2.3. Breeding populations of waders, namely Lapwing
(Vanellus vanellus), Curley (Numenius arquata) and
Redshank (Tringa totanus), should not decline with
respect to the national trend in the area covered by
management agreements.

Target 2.1 is an uptake rate in terms of the coverage of the particular
ecological resource (pastureland) that is targeted by the programme. The
first evaluations of agri-environmental programmes were mainly based on
assessments of the extent to which targeted uptake rates had been achieved,
which implied implicitly assuming that the programme was effective in
producing the aimed environmental effects inside the area covered by
management agreements. This maintained assumption should, however, be
submitted to the evaluation test. The goal of performance indicators such as
targets 2.2 and 2.3 is precisely making this effectiveness evaluation possible9

. As it is easy to see, many performance indicators of this type are specific to
each programme. There has been a significant conceptual and analytical
effort by OECD (forthcoming, 1999b and c) and the European
Commission (2000, 1999a and b) to develop consistent and intelligible
agri-environmental indicators, which have a sound scientific basis, are
relevant for policy evaluation, and, if possible, are comparable between
countries and computed based on available information.

Giving high priority to explicitly assessing performance indicators of this
type does not mean that uptake indicators are less relevant. When uptake by
farmers is voluntary, as it is the case with agri-environmental programmes, a
significant uptake rate, specially when combined with some “in depth”
effect (actual change with respect to the policy off scenario), is crucial to
secure an effect. By definition, in the case of a voluntary scheme, without
uptake there is no impact, simply because there is no application. In
practice, when designing agri-environmental measures, one always faces a

9 In this case, the quality indicators directly refer, as desirable, to aspects of the state of the environment. In
other cases, it is only possible to indirectly measure these aspects, for example through the associated farming
practices, such as fertilizer use or stocking rates. 
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trade off between more “in depth” effects (usually implying stricter
management constraints) and more uptake (which tends to be higher the
less restrictive management constraints are). These trade offs need to be
assessed based on the particular objectives of the programme and the agri-
environmental context in which this is to be applied.

The following step in an effectiveness evaluation is characterising the
initial situation by assessing indicators such as those associated to targets 2.2
and 2.3 before the programme is implemented. Afterwards, monitorization
of the evolution of these indicators, as the programme is applied, is required
for at least two situations: fields (farms) with and without a management
agreement. Biophysical effectiveness evaluation is aimed at using the results
of this monitorization to demonstrate that: (1) targets were met; and that (2)
this happened as a result of the programme itself and the used administrative
and financial resources. For this latter demonstration, a comparison between
areas covered and not covered by management agreements is generally
required. 

There are some particular problems when using biophysical indicators
for an ex post assessment of the impact that a programme effectively had on
its objectives. The first refers to the time that is required for the
environmental impacts to become visible. For example, more rare and
valuable plant species may take long time to appear in a meadow, even after
conservation-friendly management practices have been introduced.
Likewise, there can be a decades-long lag between adoption of adequate
fertiliser-use practices and the aimed decline of nitrate concentration in the
groundwater. The lime length of environmental processes is, therefore, not
very compatible with the need to assess a programme’s impacts at the end of
each 5-years period.

A second problem has to do with attributing the observed effects to the
programme, which implies ruling out possible alternative causes. For
example, a reduction in fertiliser use (and its positive effects on biodiversity
and groundwater quality) could have been the result of declining output
price or a lower level of agricultural-policy support, in which case it could
not be imputed to the agri-environmental programme. This is why it is
important to monitor the selected agri-environmental indicators both in
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areas covered and not covered by management agreements; these latter,
while also subject to the same external effects (markets, general agricultural
policy…), were not subject to the agri-environment programme, so
providing a policy-off baseline for comparison.

However, this may be insufficient. For example, think of a case where
older farmers without a successor did not subscribe an agri-environmental
commitment implying the upkeep of their land, in the traditional way, for
5 years (as opposed to abandoning). This might happen precisely because
these farmers thought they could not honour this commitment. On the
other hand, younger farmers, who subscribed the commitment, would not
anyway abandon their farmland during the 5-year period. In this case, we
are going to observe a lower level of farmland abandonment among those
who signed a management agreement, but this is not a result of the
programme itself; it is the effect of demographic factors explaining farmland
abandonment, which would operate in the same way without the
programme. There are some solutions for this problem: to compare both
groups (agreement and non-agreement farmers) to make sure they are
comparable, i.e.: identical except with respect to uptake of the programme.
Another solution is ex post surveying agreement farmers to try to find out
what they would have done if not constrained by the commitments
included in the management agreement.

A similar problem is to assess whether the results secured within the area
covered by management agreements were offset by inverse-sign
developments taking place outside this area. For example, the same farmer
can reduce fertiliser use within eligible area and to intensify fertiliser use
outside this area. This effect, known as a “halo effect” because it produces a
halo of intensive agriculture around the area targeted by an extensification
programme, was investigated for UK ESAs by Saunders (1994). This is a good
case for requiring all the area of a farm to be included in a management
agreement – there are other, equally convincing, arguments against this
policy-design option (see European Commission 1998).

The existence of other factors (market prices, other policies, demographics…)
that can produce the observed effects, as well as the type of negative offsetting
developments exemplified with the halo effect, advise us to exercise great
care when determining the net effects that are attributable to the particular
programme at stake.
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3. The economic valuation of nature and landscape conservation benefits

• Economic valuation and cost-benefit analysis – potential uses in the
context of EU agri-environmental policy

The economic valuation of nature and landscape conservation benefits
cannot be seen as an alternative to the biophysical evaluation method just
described in the previous section10 . Contrarily, economic valuation usually
requires a previous evaluation (or prediction) of biophysical impacts. For
example, in an ex post evaluation, the economic valuation will build on the
results of a previous analysis of observed impacts of a programme. Likewise,
in an ex ante evaluation, it will be necessary to assume or predict the relevant
biophysical impacts for the economic valuation of these impacts to become
a possible task. Thus, the validity and reliability of the economic valuation
of a programme depend on the validity and reliability of the underlying
evaluation/forecast of biophysical impacts.

Justifying the need for an economic valuation could not, therefore, rely
on the claim that it would provide a substitute for the biophysical evaluation
of the policy impacts, but on the fact that economic valuation provides to
public decision-makers, programme managers and the general public with
information that could not be extracted from observed or predicted
biophysical impacts. This new information that is generated by valuation has
to do with the public’s preferences for the conservation benefits at stake.

Let us see a first example in which it is predicted that a particular
programme will result in the conservation of meadow vegetation and dry
stone walls, which are characteristic of the landscape of a particular
countryside area. These attributes will be maintained by the programme at
their current conservation status as opposed to a known level of degradation
they will suffer without the programme in the near future. The cost of the
programme is estimated at Euro 100,000 a year11 . Should we go ahead with
such a programme?

10 These alternative character of the two methods seem to be implied by statements such as “The two main
methods to measure and monitoring change in environmental benefits of agriculture are the physical and the
monetary methods.” (European Commission 1998: 30).

11 Besides the cost related to payments to farmers, we should also consider the administrative costs of the
programme.
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Given the conceptual and empirical difficulties of the economic
valuation of the meadows and walls conservation benefits, we could simply
(i.e.: without further information) leave this decision to the competent
policy decision maker.

Note, however, that, once such a decision has been taken, this decision
will necessarily have attributed a money value to those benefits. A decision
of going ahead with the programme will mean that, for the particular
decision maker, these benefits worth at least Euro 100,000. On the other
hand, a not going ahead decision would imply that those benefits are below
this amount.

The question of whether we should evaluate conservation benefits in
money terms is, therefore, a false question: once a decision is taken, whatever
its outcome, a money value will necessarily be imputed to these benefits by
the decision outcome itself. Note, as well, that, if the decision proceeds as
above, this implicit valuation will only rely on the particular decision-
maker’s preferences for those benefits. Is this desirable (appropriate)?

To avoid this difficult question, many decision-makers make resort to
the opinion of ecological or landscape experts. Money values imputed by
this decision will only rely on the decision-maker’s and expert’s preferences
as well as on expert knowledge. Is this desirable? Shouldn’t the decision take
into account general public’s preferences, namely those of taxpayers who pay
for the programme?

The economic valuation of conservation benefits assumes that these
preferences should count. Hence, we need to explicitly estimate the public’s
willingness-to-pay (WTP) for the conservation benefits, so that these are
directly comparable to programme’s cost. Even if the value of a programme
so estimated results to be offset by programme’s costs, the decision maker
can, of course, decide to go ahead with the programme; or even if benefits
are estimated as exceeding the cost, he can decide to reject the programme.
However, in these cases, he should explain on which criteria, other than
economic efficiency, has he based the decision. Economic valuation has,
thus, an important role in enhancing the transparency of the decision.

Note that some quotations above in this paper, namely those from the
European Commission, indicate that decision makers tend to explain the
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need for an agri-environmental policy based on the failure of the market in
supplying environmental goods and services for which there is an actual
(i.e.: accompanied by WTP) demand by the public. Thus, the task of
demonstrating that such a WTP exists and offsets policy costs should be
seen as crucial for any justification of public agri-environmental
intervention at least in two fronts. First, with respect to taxpayers, whose
money is spent in this policy. Second, with respect to trade partners of the
EU in the world markets for agricultural commodities, to whom it is
necessary to demonstrate that this is a policy aimed at contracting farmers
for the provision of environmental services for which there is an actual
demand (and WTP) by the European public, and not a form of hidden
support to European farmers, which would cause significant cost for trade
partners in the form of market distortion. The mere biophysical evaluation
of policy impacts, though crucial in other respects (demonstrating
effectiveness), could not be put to these uses. It would not demonstrate the
intensity of the public’s preferences for the relevant policy impacts, nor even
that these impacts have a positive effect on social welfare. It also does not
demonstrate that, even if existent, this positive welfare effect is sufficient to
offset the negative effect of added taxes, which are required to pay policy
costs.

Taking forward the previous example of the conservation of meadows
vegetation and stone walls will allow us to make clear some other
limitations of biophysical evaluation for some policy uses, which can be
overcome when biophysical evaluation of impacts is complemented by an
economic valuation of these impacts. So, consider now that there is not
only the possibility of conserving both meadows and walls at their current
conservation levels but also the possibility of improving the meadows
provided one is prepared to accept some light degradation of the walls. This
degradation would be implied by the budget constraint of the programme
manager: allocating more funds to the meadows would require allocating
less to the walls. Ex post evaluation of biophysical impacts will only reveal
that, if programme objectives were met, meadows improved while walls
suffered light degradation. But would this be preferable to keep both
attributes, i.e.: meadows and walls, at their current conservation levels? A
merely biophysical analysis cannot provide an answer to this question.

Information on public’s relative preferences for meadows and walls, namely
on the corresponding WTP for each attribute, will make possible to build an
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indicator of the value of each of the policy alternatives (i.e.: improving the
meadows with some degradation of walls versus keeping both at their current
conservation levels) for the public. This would allow us to select the policy
alternative (i.e. programme design) that best satisfies public preferences while
respecting the relevant budget constraint of the programme manager. This
type of application of economic valuation methods has a wide range of uses in
the design of efficient agri-environmental programmes.

Selecting the alternative that best satisfies the public while respecting the
budget constraint, as exemplified above, requires what the European
Commission (1999c; evaluation criteria quoted above) would call selecting
the (ex ante) most relevant or (ex post) utility-maximising policy design.
The mere evaluation of biophysical impacts does not support, by itself, a
quantified evaluation of the compared relevance or utility of two policy
alternatives (programme designs). Without economic valuation, we would
be required to make a host of assumptions, mostly on an ad hoc basis, to
assess the compared relevance or utility of a programme design.

A third and last example refers to the evaluation of programme efficiency.
Recall the two questions used above to illustrate this criterion, as it is
understood by the European Commission (1999c), i.e.: could the same
results be secured with less resources? Or more results with the same
resources?

This criterion is known by environmental economists as cost
effectiveness. It is a criterion that, avoiding the need for an economic
valuation of conservation benefits (which sounds attractive, as valuation has
its own complexities and difficulties) leads to a partial cost-benefit analysis.
This analysis is only valid if one of two conditions are met:

• the policy alternatives to be compared produce exactly the same
results (relevant for the first question above); if this condition is
not met, it is meaningless to compare costs;

• the policy alternatives to be compared have exactly the same
cost, and all biophysical impacts of one of the alternatives are
unequivocally superior to the corresponding impacts of all
other alternatives (i.e.: more water quality, more biodiversity…;
this is relevant for the second question above); if this condition
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is not met, it is impossible to select the best alternative without
a system of weights for the different impacts under which these
impacts become additive, so as to determine which alternative
secures the best overall result (providing such a weighting
system is precisely the role of economic valuation).

These two conditions are rarely met in practice. 

An interesting example of the non-meeting of the first condition is that
of a comparison between two alternative policy measures to conserve
meadow vegetation: (1) using incentive payments to farmers to continue
with traditional meadow cultivation and grazing practices; (2) allowing
farmers to discontinue their traditional practices (i.e.: meadows
abandonment from a productive point of view) and contracting private firms
providing landscape conservation services such as annual cut of the grass, but
without keeping grazing livestock. It is very likely that measure (2), without
grazing, does not succeed in keeping the vegetation exactly as it is now,
which is ensure by measure (1). Thus, knowing that (2) is cheaper than (1)
is not sufficient to select (2) as the preferable alternative if the results of (1)
are perceived as superior to those of (2). An economic valuation of how
much (1) is better than (2), in terms of public’s WTP for having (1) rather
than (2), would be required to decide according to public preferences for the
two alternatives, while also taking account of public preferences for the
added money income that would spent by (1) with respect to cheaper
alternative (2).

As regards the second condition above, it often happens that each of the
several alternatives that are compatible with the budget constraint is superior to
the others in some respects, and inferior in other respects, as it happens with
the example discussed above of better meadows at the cost of worse walls. In
these cases, there is not a policy alternative that is unequivocally superior to
all others, and knowing WTP for more of each of the relevant impacts
(water quality, biodiversity…) is required to know the total value of each
alternative for the public, so that we can select that which best satisfies the
public while being consistent with available budget.

In this way, and excepting the (few) cases in which one of the two
conditions above is met, the evaluation of the compared efficiency of two
programme designs will require the economic evaluation of biophysical
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impacts of conservation (including negative impacts) and a full cost-benefit
analysis. A cost-effectiveness analysis (partial cost-benefit analysis), though
simpler and not requiring economic valuation of impacts, is not in general
valid.

Summarising, there is a wide range of potential uses for the economic
valuation of nature and landscape conservation benefits in the context of the
design and evaluation of agri-environmental programmes. Economic
valuation is often the only way of validly carrying out a number of analytical
tasks, such as for example:

• justifying, for taxpayers, the relevance, utility and efficiency of public
expenditure in agri-environmental policy, as a whole, or in a particular
agri-environmental programme;

• helping in ex ante selecting the most efficient programme alternative at
the agri-environmental-programme design step; 

• supporting the evaluation of the efficiency or utility of a particular
programme, the suggestion of amendments to on going programmes,
aimed at increasing their efficiency or utility, or the design of new,
more efficient programmes (roles in ex ante, on going and ex post
evaluation stages);

• demonstrating to EU trade partners in the world market that agri-
environmental policy truly is the contracting of services for which
there is an effective demand (and WTP) by the European public.

For all these policy uses, the mere quantification of biophysical impacts,
although necessary to assess effectiveness and as a starting point for
economic valuation, is not, per se, an alternative to economic valuation.

• Types of methods for the economic valuation of conservation benefits

A general problem to be dealt with by all methods for the economic
valuation of conservation benefits is the absence of markets for most of these
benefits. Hence, there is also no information on prices and quantities, which
is required to reveal WTP by measuring areas under demand curves, as it is
usual in most cost-benefit analyses of public policies.
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The fact that there are no markets does not necessarily mean that
individuals have not well defined preferences for conservation benefits, or
that they are not prepared to trade off money income (i.e.: purchasing
power for market commodities) for more of these conservation benefits. The
estimate of the economic value of a (positive) conservation impact is based
on the concept of maximum willingness-to-pay (WTP) for this impact.
WTP represents the amount that we need to charge for this impact so that
the individual is exactly as well off as before benefiting from that impact.
Thus, WTP reveals us the intensity of the individual’s preferences for the
impact at stake when compared to his (her) preferences for other, also useful,
goods and services he (she) can buy with available income.

We can distinguish different types of methods used to reveal WTP for
non-market environmental benefits, according to two main criteria:

(1) type of information used, i.e.: the type of data; and

(2) analytical method used to reveal WTP from data.

There are two types of data that can be used to estimate WTP for non-
market conservation benefits: hypothetical and behavioural data.

Hypothetical data refer to choices or values that have been stated by individuals
when replying to questions involving hypothetical scenarios, for example:

(i) how much would you be prepared to pay at the maximum, as an
entrance fee, if this was required to get access to this area of upland
farming and to enjoy its landscape and natural value?

As its name indicates, behavioural data refer to observed, actual choices
and behaviours of individuals, when reacting to actual settings, for example:

(ii) how many visits did you make to this area of upland farming to
enjoy its landscape and natural value during last year?

The main problem with hypothetical data is that people have a limited
capacity to absorb all the information that they need in order to be able to
correctly value an environmental benefit (e.g.: scarcity, quality, and
existence of substitutes) and arrive at a considerate decision during the



282

short time available for an interview. Besides, people can engage in strategic
answering, i.e.: answers that aim at influencing the policy decision they
perceive underlies the survey without necessarily revealing their true WTP
(for example, they may declare a high WTP amount if they like the
conservation programme, as they know the survey is anonymous, and thus
nobody is going to ask them to pay the stated amount if there is a decision
for the programme to go ahead)12.

For these reasons and because they, in general, mistrust people’s answers to
surveys, many economists (who ignore that statistical figures they work with
most of the time come from people’s answers to surveys) prefer to work only
based on observed behaviour. Actual choices in actual settings would lead people
to more seriously considering the costs of a wrong decision, and so behavioural
data would provide a more reliable window into people’s preferences.

There are, however, problems typically associated to the analysis of
observed behaviour. Behaviour does not speak by itself. It needs to be
interpreted to reveal people’s preferences and WTP. For this purpose,
economists make resort to the modelling of decisions such as that implied by
question (ii). In this modelling, we need to take account of all aspects of the
actual context that determined the decision of visiting area X times during the
last year (i.e.: quality of the area’s landscape; travel cost from the individual’s
home; leisure time he has available for visiting the area; and existence of
substitute landscapes closer to home). These aspects need to be described in
the model in the same way they are perceived by the individual, as people do
not react to objective reality but to reality as subjectively perceived.

For example, the travel cost (TC) method13 is based on the estimation
of the relationship between the number of visits to a site and the travel cost
(as a measure of the implicit price of visiting that site). This is in fact a
demand curve for the recreational services of the site. However, the price is
not directly observed. It needs to be constructed by the analyst, based on
distance travelled, time spent in the journey and the cost the individual

12 On the other hand, giving a strategic answer does not always implies lying about own preferences. All
depends on the type of economic incentive created by the way the question is framed. It is, thus, important to
analyse, in each particular case, the type of incentive induced by the valuation question, rather than having to
choose in general between the two following extreme positions: “economic valuation techniques are never valid”
or they are “always valid” (Carson et al. 1999).

13 Cfr. Ward and Beal (2000).
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imputes to each travelled Km and hour spent of his (her) available leisure
time. Will the cost per Km, as perceived by the individual, only comprise
petrol costs or also include a share of the fixed costs of having a car
(insurance, legal periodical tests…)? What is the value of each hour of leisure
time for the individual? These questions raise difficult problems and the
right answer will, probably, vary across individuals. If these aspects of the
decision context are not interpreted in the same way as the individual
perceives them, the final model will misinterpret behaviour and will lead to
biased estimates of WTP.

Different ways of questioning reality originate different data formats. For
example, we may ask directly to people exactly what we need to know (WTP
in this case), as in question (i) above. This defines the open-ended format of
the contingent valuation (CV) method. The same information could in
principle be secured by framing the question in an indirect way, such as:.

(iii) would you pay Euro 10, as an entrance fee, if this was required to
get access to this area of upland farming and to enjoy its landscape
and natural value or would prefer not to pay and giving up the visit?
(each individual faces a different price).

This way of questioning defines the discrete-choice format of the CV
method (Bishop and Heberlein 1979).

The second criterion to classify non-market valuation methods has to do
with the analytical procedure used to reveal WTP from data. In this respect,
there are direct and indirect methods.

Direct methods require that we ask people exactly what we need to know
(i.e.: maximum WTP), as in question format (i), that is: the open-ended
format of the CV method. The only analysis that is required in this case is
computing the sample average of WTP and multiplying this by an estimate
of the relevant population (total number of visits x people / year, in this case).
In this way, we estimate the recreational benefit of keeping the site open to
the public at the current state of landscape quality and natural value.

All the other data format types referred to above require a more complex
analytical task to indirectly reveal WTP from data. For example, data with
format implied by question (ii), i.e.: coming from the TC method, require
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that we regress the number of visits (demand) on travel cost (price) and
other determinants of demand, such as landscape quality at the site. Then,
the estimated demand-price relationship is interpreted as a conventional
demand curve, and thus used, in the usual way, to estimate WTP (to be
more precise consumer’s surplus) per visit for the current state of landscape
quality. Changing landscape quality will shift the demand curve, which will
enable the analyst to also estimate WTP for landscape improvements.

• Application of economic valuation methods in the context of the EU agri-
environmental policy: some examples

Several types of non-market valuation methods have been applied to
estimate the public’s WTP for nature and landscape conservation benefits.
The applications in the particular context of the agri-environmental policy
of the EU are less numerous. Willis et al. (1993b) analyse the potential and
limitations of each available method (for a synthetic presentation see also
Willis and Garrod 1994). Empirical applications comprise, namely, a
valuation study of the English Environmentally Sensitive Areas (ESAs) by
Willis at al. (1993a), a study of the Scottish ESAs by Hanley et al. (1996),
a study of the Pennine Dales ESA, UK (Santos 1998) and more three
studies of policy measures applied in the context of the Portuguese agri-
environmental programme (Almeida 1999, Madureira 2000, and Santos
1998). The first two studies were commissioned by the UK’s Ministry of
Agriculture Fisheries and Food (MAFF) and submitted to the European
Commission as part of an ex post evaluation report referring to the
different agri-environmental schemes in operation in the UK. These results
include estimates of WTP for different programmes and their comparison
with the corresponding costs.

In what follows, we discuss some of the results of the evaluation of the
Pennine Dales ESA (Santos 1998), as these allow us to illustrate most of the
uses for the economic valuation of conservation benefits in the design and
evaluation of agri-environmental programmes.

This study was based on the discrete-choice format of the CV method.
In 1995, a survey of visitors to the area secured 422 complete and usable
questionnaires. Visitors were asked to choose between (1) the continuation
of a specified agri-environmental programme for the ESA, which would
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only be possible if funds were raised through a specified income tax rise; and
(2) giving up the programme and its benefits without a financial cost. Each
respondent was presented with a different level of price/tax rise and a
different programme, which consisted of a particular combination of the
following three basic measures:

P1, or the maintenance of currently existing dry stone walls and field
barns in their current state of conservation, as opposed to some
dereliction and decay in the future without the policy;

P2, or the conservation, at their current state, of meadow vegetation
with a high botanical and scenic interest, as well as the habitat
conditions for ground nesting birds in the meadows and pastures;
these botanical and habitat benefits were both threatened by the
intensification of meadows use and specially by increases in
nitrogen fertiliser;

P3, or the conservation of small, remaining broadleaved woods
threatened by excessive grazing and bad management.

The answers were interpreted based on a logistic regression model, which
enabled us to predict the sample average of WTP for each of the 7 possible
combinations of the three basic policy measures. Aggregating for the total
population of households visiting the Dales per year (circa 167 220
households) yielded the nature and landscape conservation benefits for
visitors presented in chart 1.

Chart 1
Aggregate conservation benefit for different programme alternatives

Source: Santos (1998)

Programme
alternatives

(P1, P2, P3)

(1, 0, 0)

(0, 1, 0)

(0, 0, 1)

(1, 1, 0)

(1, 0, 1)

(0, 1, 1)

(1, 1, 1)

Aggregate benefit

(thousands of £ per year)

7.192

7.127

7.174

10.229

10.067

9.466

12.048
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Taking differences between the relevant values in chart 1 yields the
sequential benefits of each policy measure when offered with none, one or
two other measures already available; these sequential benefit estimates are
presented in chart 2.

Based on benefit information in chart 1, which assumes 100% uptake,
and the actual programme’s uptake rate, the ex post benefit of the Pennine
Dales ESA for visitors is estimated as circa £6,585,332 a year. Expressed on
a per hectare basis, it is possible to notice that this value significantly exceeds
the value of agricultural output in farms with management agreement.
Hence, from the point of view of society as a whole, the nature and
landscape conservation functions of farming in the Pennine Dales is already
more important than its food production function.

The total cost of the ESA programme was estimated as £2,599,129 of
annual payments to farmers plus £1,389,000 of administrative costs, which
gives a gross total of £3,988,129 a year. Yet, the programme originates some
extensification of agricultural production, which leads to save £257,494 a
year in reduced support expenditure related to the Common Agricultural
Policy (CAP). So, the net cost of the programme for taxpayers is £3,730,635
a year.

As all of the estimated nature and landscape conservation benefit accrues
to part of the taxpayers (those who are also visitors), the net benefit for all

Chart 2
Sequential benefits of each measure with none,

one or two other measures already available

Source: Santos (1998)

Note: values in thousand £ per year. 

Measure Bundle of measures already avaliable

P1

P2

P3

(0, 0, 0)

7.192

7.127

7.174

(1, 0, 0)

_

3.037

2.876

(0, 1, 0)

3.102

_

2.339

(0, 0, 1)

2.895

2.293

_

(1, 1, 0)

_

_

1.819

(1, 0, 1)

_

1.982

_

(0, 1, 1)

2.582

_

_
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taxpayers (including visitors) is £2,854,691 a year, that is: 66% of the net
social benefit generated by the programme.

Farmers, who receive £2,599,129 a year in the form of agri-
environmental payments, incur a cost of complying with ESA requirements
estimated as about £1,099,159 a year, which leaves a surplus of £1,499,970
for farmers, that is: 34% of the net social benefit generated by the
programme.

Globally the programme generates £1.77 (i.e.: £6,585,332 /£3,730,635)
of nature and landscape conservation benefits for visitors per each £ spent.
This demonstrates that this ESA clearly is good value for taxpayers’ money
(i.e.: it is an efficient programme). So, it is also demonstrated that the ESA
scheme really is contracting the supply of a conservation service for which
there is an actual demand, accompanied by a WTP that significantly offsets
the programme’s costs. It is, therefore, not a mere hidden subsidy to farmers.

Besides, the results of the cost-benefit analysis of this programme enable us
to characterise, as seen above, how the policy costs and benefits are distributed
among the several groups of agents involved. This is a type of information
which is often more relevant for policy decision-makers than global economic
efficiency (i.e.: positive net benefits, or benefit/cost ratio > 1) by itself.

Based on the analysis of the sequential benefits of each measure
presented in chart 2 and the corresponding costs, it is possible to estimate
the sequential benefit/cost ratios for each measure, which are presented in
Chart 3. These ratios enable us to carry out a sequential cost-benefit analysis

Chart 3
Sequential benefit/cost ratios

Source: Santos (1998)

Measure Bundle of measures already avaliable

P1

P2

P3

(0, 0, 0)

3,51

4,98

82,46

(1, 0, 0)

_

3,14

33,06

(0, 1, 0)

1,96

_

26,89

(0, 0, 1)

1,41

1,60

_

(1, 1, 0)

_

_

20,91

(1, 0, 1)

_

2,05

_

(0, 1, 1)

1,63

_

_
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aimed at selecting an optimal bundle of measures, i.e.: the best programme
design. In this particular case, we verify that, whatever the sequence in which
the three measures are evaluated, and taking into account not only visitors’
WTP for the different measures but also policy costs, we select as the
optimal programme design that comprising the three measures altogether
(notice all benefit/cost ratios are above 1). Note the relevance of this type of
information if the design stage of a programme.

4. Conclusions

This paper started by stressing the importance of the evaluation of
programmes in the context of the EU agri-environmental policy. Several
evaluation criteria were defined and discussed, as well as the roles for
evaluation all over the life cycle of a programme (design, implementation,
ex post appraisal). The basic methodology used to evaluate, in biophysical
terms, the impacts of a programme on several conservation objectives was
also discussed. In this context, the importance of a clear and specific
definition of the objectives, associated to indicator definition and target
setting was underlined. Biophysical evaluation of impacts was said to be
aimed to verifying the effectiveness of a programme. Besides, a good
biophysical evaluation is a necessary (but not sufficient) condition for a
good economic valuation.

The economic valuation cannot, therefore, replace the biophysical
evaluation. However, it conveys a set of information on the intensity of
public preferences with respect to the impacts of the programme, which
supports some evaluation tasks that cannot be validly carried out only based
on biophysical evaluation. Some examples of these tasks are: (1) the
demonstration that a programme or policy constitutes an efficient
application for taxpayers’ money; (2) the verification that agri-
environmental policy de facto consists of contracting farmers for the
delivery of a service, for which there is an actual demand, accompanied by
a WTP that offsets the policy costs; and (3) the selection of optimal
programme design (bundle of measures) by taking into account both the
intensity of public preferences for the different impacts of the programme
and the respective costs. These diverse uses for methods of economic
valuation of conservation benefits were illustrated based on the results of an
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empirical study in the context of the evaluation of agri-environmental
programmes.

There are, however, some obstacles hindering a more systematic use of
economic valuation methods in the context of EU agri-environmental
policy. One of these obstacles has a very general nature and involves a series
of methodological issues that still wait for completely satisfactory answers.
The technical complexity of these issues and the extent of the theme do not
allow us to undertake here a satisfactory report of these issues, even a
synthetic one14. Another of these obstacles refers to the attitudes expressed
by policy makers towards the different methods and their empirical results.
We discuss next an example of this based on the reactions of the European
Commission (1998) to the results of the valuation studies of ESA
programmes in the UK.

In general, the Commission thinks that the monetary valuation provides
an interesting view on the social value of programmes, but is still as very
imprecise method. It is a fair assessment, but we could add that the same
document of the European Commission (1998) provides many examples
that show that biophysical evaluations of impacts, even those well
conducted, are also rather imprecise. Lack of precision might not be a
sufficient reason for not using a policy evaluation tool.

In the context of its work group on agri-environmental indicators,
OECD (forthcoming) also underlines the interest of methods for the
economic valuation of conservation benefits, which, in the absence of
market prices, can be used to “establish the value of agricultural
landscapes for society” and thus can “help decision makers to determine
the benefits of conserving and restoring landscapes”.

When facing the results of the study of UK’s ESAs, the European
Commission (1998) shows some perplexity as regards the disproportion
between the value of the benefits and that of the costs when aggregated for
all studies ESAs: “the claim the UK programmes secure ECU 275 million of

14 The interested reader is referred to a number of reference texts: Cummings et al. (1986), Mitchell and
Carson (1989), Carson et al. (1999), and Hanemann and Kaninen (1998), as regards contingent valuation;
Bockstael et al. (1991), and Ward and Beal (2000) for the travel cost method; and Palmquist (1991) as regards
the hedonic prices method.
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benefit for only ECU 11 million of expenditure seems difficult to
sustain…”. Although there is something reasonable as regards this feeling of
perplexity, we should add some comments:

• for non-rival public goods, as it is typically the case with many
agricultural landscapes, the vertical sum of marginal benefits for the
same unit of the good (e.g.: hectare of land or individual of a
threatened species) can lead to extremely large (though correct) unit
values of WTP for preservation (non-rival good) when compared to
WTP for private uses (farming, fishing, hunting…) of a unit of the
same good (Bishop and Welsh 1992);

• we are dealing with goods for which there is no markets that establish
an equivalency between marginal benefit and marginal cost (through
market equilibrium; see McConnell 1992); hence, there is no
scientific basis on which to assess whether aggregate marginal benefit
is disproportionate as compared to marginal cost;

• to secure an aggregate benefit estimate of ECU 275 million for the set
of all studied ESAs, the Commission simply summed the estimated
benefits for each ESA; this is a practice subject to a well known
aggregation bias, known as the independent-valuation-and-
summation (IVS) bias; Santos (2000) suggests that this bias
(overvaluation in this case) can be rather large; thus the fact that the
sum of benefits for all studied ESAs seems uncomfortably large is, at
least in part, due to an invalid aggregation procedure.

Eventually some should be said in favour of the reasonableness of the
feeling of perplexity of the Commission facing such seemingly
uncomfortably large estimates. In fact, there are two serious problems in
many studies of contingent valuation of public goods, which simply
multiply a per-capita sample-average WTP estimate by the estimated
population to secure an aggregate benefit. First the population estimate can
be very imprecise. Second, the sample that delivered the average per-capita
WTP estimate can be no-representative of the population as a whole.
Bateman et al. (1999) show that, in an empirical example, the aggregate
WTP estimate delivered by the usual process (average WTP per capita x
estimated population) is reduced by 75% when one adequately controls for
the following factors: (1) decline in WTP per capita when one moves away
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from the site; (2) spatial distribution of the population around the site; (3)
spatial differentiation of the population’s characteristics; and (4) increase in
the non-response rate (mail survey) with the distance to the site.

Solving all these problems requires a significant advance in research on
non-market valuation methods, so that it is possible to more effectively
ensure the validity and reliability of particular empirical applications to the
estimation of nature and landscape conservation benefits. However, in the
absence of alternative methods for many of the uses that economic valuation
can have in the context of EU agri-environmental policy, e taking account
that also low levels of precision characterise biophysical methods (currently
accepted and recommended by the Commission), the discussion in this
paper suggests that a claim for a more systematic (though cautious) use of
economic valuation methods in this context is warranted.
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GALICIAN NATURAL HERITAGE: USE
VALUE AND PRESERVATION VALUE
Manuel González, Xosé Manuel González, Philippe Polomé & Albino Prada

1. Introduction

This paper presents the results of an environmental evaluation carried
out in respect of two natural parks in Galicia (in the north-western part of
the Iberian peninsula). For the Illas Cíes natural park (henceforth referred
to as the Cíes Islands) we estimate the preservation value for both users and
non-users (the public in general), and for the Monte Aloia natural park
(henceforth referred to as Monte Aloia), the benefit deriving from its use for
recreation. For both cases different outputs without a market are evaluated
and subsequently, public intervention in both is assessed. The results
obtained would indicate an evident social benefit. If only visitors to the Cíes
Islands are taken into account, then the cost/benefit ratio amounts to 4.9,
which is to say, each unit of expenditure generates almost five units of social
output. Moreover, this ratio increases to 8.2 if we take non-visitors into
account in the evaluation process. For Monte Aloia also, our cost/benefit
analysis indicates that the benefits from recreational use (1.9) exceed the cost
to the public purse of financing the reserve.

Our results should be viewed against the background of a social demand
in which a growing interest in the preservation of areas of nature is
associated with the increasing scarcity of environmental assets. Public

297



authorities in particular are concerned with the design of strategies for the
preservation of these areas of nature. Nevertheless, it seems reasonable to
expect that the public expense involved be justified in terms of competing
social demands, i.e public authorities should ensure that intervention is
efficient in terms of requiring that any goal be met at least overall cost, that
benefits exceed costs for any course of action, and that, wherever possible,
goals should themselves be determined by reference to a maximum excess of
benefits over costs. Benefit is defined as a gain in the well being, i.e. utility,
of an individual or group, and cost as a loss in well being. All intervention
alternatives that pass the cost/benefit test, i.e. offering benefits that exceed
the corresponding costs, can be ranked in terms of individual preferences
and then applied within the limits of the funds available.

The introduction of efficiency into public decision-making requires
resolution of the problems inherent in the application of evaluation criteria
to outputs without a market. We should remember that the ‘products’
supplied by a natural park are non-marketable goods, and so it is necessary
to utilise methodologies that permit an assessment of the value that society
places on these goods. One such methodology is the Contingent Valuation
(CV) method, which has been widely applied for almost 40 years1 . The
method is officially recognised in the United States and in the European
Union, and two guides to its application have been published (NOAA,
1993; Carson, 1999). The technique models a hypothetical market in which
interviewees reveal their willingness to pay (WTP) in order to promote an
improvement or avoid a deterioration in the public good (or their
willingness to accept a deterioration or that an improvement is not made).
The major advantage of this method is that the interviewees do not have to
be users of the output for this to be valued. 

The travel cost (TC) method - one of the oldest approaches to
environmental evaluation - was proposed in a letter from Harold Hotelling
to the US Forest Service in the 1930s. It first used by Wood and Trice in
1958 and was subsequently popularised by Clawson and Knetsch (1966).
This method uses expenditure and observed behaviour so as to obtain an
indirect measurement of the value of goods without a market. Thus the
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use. Published in 1993 (NRDA) was a bibliography of 1,141 applications of the CV method that had been
described in top scientific journals.



number of visits to an area of nature is considered to be an approximation
to Quantity, and the sum of travelling costs and opportunity cost is
considered to be an aproximation to the Price variable. On the basis of this
data, the demand function and consumer surplus can be estimated which
correspond to the area under the demand curve, and which take account of
the additional amount that the respondents would be willing to pay over
and above their current costs.

The two applications carried out in Galicia and described here (Monte
Aloia and Cíes Islands) were not inspired by institutional bodies (such as the
government, a local authority, etc) as is common in other countries (see
Section 2 of this monograph), but rather by an academic interest in applying
these public good evaluation methods for the first time in Galicia (see
Gonzalez-Gomez’ doctoral thesis concerning the Monte Aloia). Thus the
use value of a forested area of nature was quantified with a view to
integrating recreational output in the returns calculated for the forestry
exploitation that includes Monte Aloia. The Cíes Island application, which
quantifies the social benefits of preservation in terms that also include non-
users, was a pioneering study in both Galicia and Spain. Moreover, these
studies did not merely involve a routine transfer of techniques and values
calculated for other applications to the case of Galicia. On the contrary, the
contribution of these local applications lies in the fact that they open new
investigative paths, whilst providing information of particular value in terms
of the administration and management of the Galician natural heritage.

The following sections are organised into a description of the study
zones, then an estimation of the benefits and finally, an assessment of the
current level of public intervention.

2. The natural parks

Monte Aloia has a surface area of 746 hectares, and contains no flora or
fauna of particular significance2. It is fairly representative of mountain areas
in Galicia and Northern Portugal, with plantations of eucalyptus and
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2 Monte Aloia is located in the municipality of Tui (province of Pontevedra), on Galicia’s borders with
Portugal and some 30 kms south of Vigo, Galicia’s largest urban centre. The Cíes Islands are located off the coast
of Vigo.



maritime pine dominating (Gonzalez Gomez, 1999). Forests cover 80% of
the surface area of the reserve (deciduous species represent only 0.5%) and
the remaining 20% is treeless and not put to any productive use.
Nonetheless, unlike other forested areas of coastal Galicia, in Monte Aloia
rotation periods are longer, the density of trees is lower and the diversity of
species is greater. Moreover, clear-cutting is not practised, and recreational
facilities are provided.

In accordance with the classification of the FAO (1986), the recreational
use of Monte Aloia is significant given that it receives visits during more
than 10 days of the year per hectare. The total number of visitors is 82
000/p.a., identified as coming from the following areas: Tui municipality
5%; the Baixo Miño area (Tomiño, Oia, O Rosal and A Guarda) 21%; Vigo
33%; the rest of the province, 10%; the rest of Galicia 7%. The remaining
24% represents visitors who come from other parts of the Iberian peninsula,
particularly Portugal, Madrid and Barcelona. The visitors state that Monte
Aloia’s principal attractions are its tranquillity, the panoramic views, the
absence of traffic and the possibilities it offers for walking and trekking. 
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The Cíes Islands Natural Park on the other hand, tends to be
emblematic of the northwestern Iberian peninsula. The reserve occupies a
total surface area of 966.9 ha, of which 434 ha are land, and is composed of
three islands, San Martiño, Faro and Monte Agudo. The islands are the
refuge of eleven bird species classified as in danger of extinction in Appendix
1 of European Union Directive N.º 79/409. Among these species are the
yellow footed seagull (Larus Argentatus Michahellesi) and the crested
cormorant (Pholocrocarax Aristotelis). The Islands are classified by the
Spanish authorities as a protected bird sanctuary (Zona de Especial
Protección de Aves, i.e. ZEPA), in the IBA (Important Bird Area) document
drawn up by the European Commission, the International Bird Protection
Council and the International Water Bird Research Board (IWRB). In
addition the Islands are inhabited by species listed in the Appendix of the
European Directive No. 92/43, which extends the protection of bird species
by obliging member States to preserve areas of special interest to the entire
European community. For this reason the Cíes Islands are included in the
Natura Network 2000 proposal to the European Commission. 

Apart from their very significant ecological value, the Islands represent a
popular tourist attraction. Visitor data are as follows: local visitors from the
city of Vigo and the entire province of Pontevedra represent 11% and 17%
of visitors, respectively; Galicia (including Vigo and Pontevedra) represents
46% of visitors and the remaining 56% come from other parts of the
Iberian peninsula. The number of visitors per day is restricted to 2,000 and
overnight stays to 800 persons per day (camping in the official campsite is
the only accomodation permitted). Visits usually take place in the summer
season, which runs from Easter to September when public transport in the
form of a ferry is available, and the annual number of visits is 150,000
approximately.

3. Valuation of Benefits

The monetary value of the three benefits mentioned previously
(recreational output for visitors to Monte Aloia, and preservation value for
both users and non-users of the Cíes Islands), are calculated in terms of the
equivalent consumer surplus method (Johansson, 1987). In the first place
is the willingness-to-pay (WTP) value, or viewed from another perspective,
the income forgone in order to visit Monte Aloia, which causes a reduction
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in utility. Secondly, there is the WTP value that visitors to the Cíes Islands
place on the maintenance of current levels of protection, and finally there
is the WTP value that non-visitors place on the maintenance of current
levels of protection with a view to avoiding a deterioration in the
environmental quality of the Islands.

Utilising structured survey techniques, the CV method permits these
values to be calculated by constructing hypothetical markets. The survey has
as its first objective the estimation of the WTP value, but the information
necessary for a calculation of the Marshallian demand functions is also
collected, and thus an observation of visitor behaviour and an assessment of
the expenditure associated with visits to natural parks are included as further
objectives of the study. In the three cases in question, i.e visitors to Monte
Aloia, visitors to the Cies Islands and non-visitors to the Cies Islands, personal
interviews were carried out on the basis of a questionnaire structured so as to
obtain four principal kinds of information, as follows:

1. Use3 of the reserve, reasons for visiting the area, information
concerning the possibility of a future visit by non-visitors.

2. Most attractive features4 of the reserve.

3. Socio-economic data.

4. Willingness-to-pay data.

Before being confronted with the hypothetical scenarios and the WTP
question, visitors to Monte Aloia were encouraged to contemplate their
current personal income allocations and budgetary constraints, and to
evaluate forestry management. They were thus asked their opinions
concerning the current state of maintenance of the reserve, maintaining it at
this level without contributing additional funds, permitting its deterioration
by dedicating resources to other alternatives, and paying more to improve
the quality and/or quantity of forested land. Once the visitors had declared
the amount of money that they would be willing to pay in order not to forgo
visits to the area in its current state, they were asked the second question,
which was whether they would leave off visiting Monte Aloia if the entry fee
were higher, and what their maximum WTP would be.
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The physical description of the Cies Islands and the hypothetical
evaluation scenario (an absence of preservational measures for the Islands)
utilised in the survey were produced in accordance with the work of Patiño
et al. (1989) and Fernández (1986), and on the basis of information
obtained from administrators and experts. In order to be able to describe the
area (as fully as possible, particularly in respect of non-visitors) in terms of
its most representative features, information concerning the reserve
(location, areas of water, beaches, flora, fauna, absence of vehicles, residues
and buildings etc) was provided accompanied by photographs.

Once the current situation was illustrated, the WTP question was put
to the visitor in terms of the disjunctive of either accepting
environmental deterioration in the absence of public intervention or
alternatively, contributing to maintenance costs by means of the payment
of an entry fee per day of visit. It should be pointed out that the payment
of a fee has the advantage of having greater credibility in comparison with
alternatives such as a special tax, a levy or contributions to a special fund.
In addition, given the insular nature of the reserve and the restrictions to
access except by public ferry (or private boat), exclusion is both possible
and simplified. Moreover, the entry fee as a payment instrument is a
familiar concept locally, given that it is applied at another nearby and
highly popular panoramic area (Monte Santa Tegra: 400,000 visitors per
annum). Finally, the employment of an entry fee means that visitors
staying more than one day do not tend to answer more positively, due to
the fact that the cost of their entry to the Islands would be apportioned
to all the days of their stay.. 

The format utilised was that of the closed question (Bishop and
Heberlein, 1979) with follow-up (Hanemann et al, 1991), i.e if a WTP
value is proposed which receives a positive response, then the same question
is repeated with a higher fee, whereas if the answer is negative, then a lower
fee is proposed. The six pairs of values utilised were obtained from
combinations of 300, 600, 900, 1, 200 and 3,000 with a minimum of 100
and a maximum of 5,000 pesetas. These values, obtained by means of a
design in phases, were based on Hanemann and Kanninen (1999). The six
pairs were randomly distributed between the sampled visitors. The result is
double answers from each interviewee that generate for each opening fee
four intervals in function of the sequence of answers. The interviews for the
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Monte Aloia survey (402) were carried out between June 1994 and May
1995 and those for visitors to the Cíes Islands (523) were carried out in the
summer months of 1998, and for non-visitors (319) in the autumn and
winter of 1998/1999.

On the basis of the information obtained from the interviews, we can
calculate the WTP by assuming that the second answer to the amounts
proposed is identical to the first answer. This justifies the utilisation of a
double-bounded dichotomous model whereby the two answers are assumed
to have the same level of reliability. On the other hand, when the second
answer is not so reliable as the first yet some correlation is considered to exist
(Hanemann and Kanninen, 1999), then this can be used in the calculation
process. In this case we have two possible distributions for the WTP value,
one for each answer, and the calculation is carried out separately for each of
the answers. 

In the probit bivariant estimation, the significant regressors are found
to be sufficiently different for the first question and the second. For the
latter also, the coefficient of the variable that supports the reliability of
the interviewee answer is significant, casting doubts on the virtuality of
the second answer. The correlation coefficient for both answers is 55%.
The fact that this is significantly distant from zero would indicate that
correlation does not exist between the two variables. Moreover, the fact
that the first answer is not influenced by the second, but rather the
contrary, would seem to indicate that the initial answer given by the
interviewee is more reliable.

On the basis of this information (summarised in chart 1), it can be
concluded that the probability of a positive answer to the amount proposed
increases for a higher total cost of the visit, and also when the visitor is male,
when tranquillity is the feature declared to be most important, and finally,
for a greater environmental consciousness of the individual. On the other
hand, the probability of a positive answer diminishes for vistors whose main
interest is sunbathing on the beaches and for those who declare themselves
to be very satisfied with the visits. The calculated WTP value amounts to
2,252 ptas with an interval of confidence, in accordance with Krinsky and
Robb (1986), that ranges from 1,988 to 2,622 ptas.
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The question of whether to utilise the first or both questions for non-
visitors was analysed in the same way as for visitors. For the non-visitors –
and unlike the case for visitors - the first and second question are almost
perfectly correlated (a calculated correlation coefficent of 91%, significantly
different from one of 5% but not from one of 10%). Another difference
from the estimation based on the probit bivariant model is that the
significant explicatory variables of the WTP are practically identical and
coincide with the coefficients calculated for both answers. These results
validate the double-bounded dichotomous model as the most efficient.

As can be observed in chart 2, the probability (in this case of a negative
reply) naturally increases with the amount proposed (A), and above all, in
proportion to the age of the interviewee. Nevertheless, it diminishes for
visitors who have been to other natural parks and for those who have a
greater environmental conscience (for example, these consider that the
principal attraction of the Cies lies in the absence of pollution). The
symmetry that can be observed in these results, in contrast with the results
for users, reinforces – a posteriori – the appropriacy of the proposed
scenario (preservation and non-active use) and the verosimilitude of the
WTP data. The expected WTP value for non-visitors in the province rises
to 928 ptas/p.a. per household with a confidence interval of 744 ptas.
[531; 1275].
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Chart 1
Results for Cíes Island Visitors using a probit bivariant model

Regressor Coefficient P-value

Constant

A

Dsat

Dplaya

Dtranqui

Iverde

Sexo 0,317

Ln (c)

0,050

0,000

0,084

0,010

0,067

0,044

0,004

- 1,997

- 0,053

- 0,329

- 0,318

0,234

0,106

0,014

0,356



The mean of the WTP value in the case of Monte Aloia amounts to 382
ptas. With a view to analysing the validity of this WTP value, we assess
whether it is a chance occurrence or whether, as one would expect, it could
be explained by socio-economic variables. This econometric analysis was
carried out using the Ordinary Least Squares (OLS; data summarised in
chart 3) method. The factors that cause the WTP value to increase are when
visits tends to be longer than average, when overnight stays away from home
are involved and when the WTP value is modified (when respondents are
reminded that they would not be able to visit if they did not pay). In sum
then, we can reject the null hypothesis of the non-influence of the
explicatory variables on the WTP value, and R2 exceeds Mitchell and
Carson’s (1989) suggested figure of 0.15. 
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Chart 2
Results for Cíes Island non-visitors using a double-bounded dichotomous model 

Regressor Coefficient P-value

Constant

A

Isabe

Edad

Iverde

Dlimpio

Cinco

0,050

0,000

0,017

0,0001

0,032

0,006

0,0095

- 0,184

0,004

- 0,009

1,501

- 0,115

- 0,416

- 0,402

Chart 3
WTP for Monte Aloia using OLS

Coefficient P-value

C

DEFUERA

VISITA

CORRECT

0,302

0,072

0,014

0,000

42,7

130,6

21,5

342,9



By applying the TC method to the Cies Islands we can estimate the
consumer surplus. This corresponds to the integral of the demand curve
expected on the basis of costs incurred to the level where expected demand
is cancelled (shock price). In discrete Poisson models the shock price is
infinite, given that there is no point at which expected demand is zero (i.e.
there always exists the possibility, however small, of a positive demand). The
expected value of this surplus is:

where a is a constant that represents the product of the significant regressors
in terms of their coefficients, with the exception of cost which is represented
separately by c; b is the corresponding coefficient, and exp the exponential
function. The surplus is calculated taking the mean values of the sample of
expected demand (i.e. the regressors different from the cost take on the mean
value of the sample). The annual value of the consumer surplus per visitor –
given that the demand function is calculated for five years – amounts to
8,270 ptas with confidence interval limits of 95%, ranging from 5,900 to
13,356 ptas.5

In the case of Monte Aloia, a truncated Poisson model was used to
calculate the CV. Significant in the explanation of the number of annual
journeys are the following: displacement costs, the fact that the visitors are
non-active, make the visit from their usual place of residence, have
university level education and/or are from Vigo. The consumer surplus
calculated in this way amounts to 4,924 ptas per visitor p.a. or some
780/ptas per visit (given that the average number of visits is 6.3 p.a).

4. Assessment

The consumer surplus obtained for both natural parks give us a
measurement of the social benefit generated by access to these natural parks
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5 We also estimated the demand curve using the zoning method, which rates the visitor as a zone rather
than an observation. The zones were established by describing concentric circles around a midpoint that was the
park itself. In our case the zones were determined by the provinces. With a definition of costs other than
individual ones – given that the costs declared to be incurred by the individuals cannot be used – the consumer
surplus was estimated as 5,936 pts/visitor/p.a.

 exp(α + βt)dt= - exp (α + β c) / β,
p

+∞

∫



in the conditions in which the visits were made. It must be pointed out that
it is not a question of the value of the reserves per se but rather of the value
of the right of access to these. In the case of the Cíes Islands it is totally
appropriate to utilise the benefits obtained for both visitors and non-visitors
via the CV method, given that both groups associate these benefits with the
effects of public intervention.

Bearing this in mind, the 41,000 ptas/ha in recreational benefits
obtained for Monte Aloia exceed by a wide margin the costs incurred by the
public authorities (22,000 ptas/ha). In the case of the Cíes Islands also, the
benefits for users (733,500 ptas/ha) exceed even the relatively high costs6  of
maintenance and management (124.000 pts/ha). When non-visitors are
included, the benefits corresponding benefits are even greater (some 1.2
million ptas/ha).
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Chart 4 
Comparative Ratios

Usuario/custo P-valor

Monte Aloia (1995)

Illas Cíes (1999)

Peneda-Gerês (Santos, 1999)

Posets-Maladeta (Pérez et al. 1998)

Ordesa Monte Perdido (Pérez et al. 1996)

Colorado (Walch y Loomis 1984)

South Downs (Willis 1994)

Albalasserwaard (Brouwer y Slangen 1998)

Breadalbane (Hanley 1996)

Pevensey Levels (Willis 1996)

N. Carolina y USA HCA (Loomis 1996)

_

8,2

_

_

_

6,9

28,1

3,6

27,3

18,2

3,5-42,1

1,9

4,9

2,9

2,5

3,6

3,1

5,8

1,2

5,2

-

0,7-8,2

6 Perez et al (1998:38) calculates average direct costs of 14.168 ptas/ha for a sample of Spanish natural
parks.



The WTP results for visitors to these two natural parks (ranging from
two to six times the costs incurred) are consistent with the range of values
obtained in various international studies of a similar nature (Loomis, 1996;
summarised in chart 4). In terms of the Iberian peninsula, the values
obtained can be compared to the benefit/cost ratio of 2.9 obtained for
Geres Natural Park (Santos, 1999), 2.5 for Posets-Maladeta Natural Park
(Perez, 1998) and 3.6 for Ordesa-Monte Pérdido Natural Park (Perez,
1996).

When non-visitors are included and option, existence, altruistic and
heritage values are incorporated, the ratio for the Cíes Islands increases to
8.2. Unfortunately it is not possible to make comparisons with other
Spanish studies – given the non-availability of non-visitor benefit data – but
these values are consistent with those obtained in other developed countries
since the beginning of the 1980s.
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MODEL OF OPTIMIZATION OF THE
DECISIONS RELATED TO

“NATURE 2000 NETWORK”
Consellería de Medio Ambiente

Dirección Xeral de Calidade e Avaliación Ambiental

1. Background, objectives and area of application of the model 

There are specific territorial areas which possess an outstanding natural
value and in which, simultaneously, economic exploitation occurs or so is
wished. So there arises a conflict between the two options: conservation of
the environmental quality as opposed to the exploitation of the resources.

In view of the difficulties which occur in the compatibility among
different economical activities it becomes necessary to offer a model, which
helps us to make decisions.

In Galicia there are a group of territories, recognised as being areas of
outstanding natural beauty, which have been proposed to form part of the
“nature network 2000”. Their area accounts for 11% of the total area of the
GALICIAN region.

The decision, which has to be made about these and other areas of
outstanding natural interest, is not simple nor is it obvious. It should be
preceded by a cost-profit analysis of the different options.



The Galician authorities, who are aware of this, are promoting an
assessment of a model which allows us to make decisions about the
territorial areas with characteristics as mentioned above, with a view to
integrating all the elements and factors that are involved in the territorial
organization and possible proposals for a sustainable development of these.

For this reason a working group was formed in which all of the sectorial
departments are represented from different areas: environment, territorial
organization, industry, rural development, tourist development, town
council representatives: the Galician committee for environmental
integration and co-ordination.

In the context of the mentioned committee the elaboration of a
methodological proposal was promoted in order to consider an
environmental dimension in the processes of economic planning, in the
framework of the concept of a sustainable development. the undertaking of
this proposal and its application to a specific area of study constitutes the
objective of the work, which is summarized in this document.

The way to a basic approach for this methodological proposal was the
development of a support tool for decision-making, which would allow the
integration of a social and environmental variation in the decision process
set up by all political sectors. This tool was elaborated with an economic
base, which incorporates classic accounting to the economic assessment of
the environment.

As a pilot geographical area for the development or application of the
model the area of the Courel Mountains (and surrounding area) which is
one of the eastern mountain ranges of the Galician region, was selected
given the fact that the following conditions occur:

- There is an extraordinary natural wealth both in ethnography and
national heritage. the importance of its environmental value allows the
inclusion of a large portion of this territory in the proposal for the
“nature network 2000”

- It has numerous resources of economic interest ( geological, hydraulic,
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etc.) in quantity and quality and there is significant pressure at present
towards its exploitation.

The area of study is completely within the province of Lugo ( its southeast
extremity) and occupies a total area of 103.992 hectares ( 1.040 square km.)
the approximate total population in the area of study is 15.280 inhabitants.

*Surface: 1.040 square km

3.5% of the total area of Galicia

10.6% of the total area of Lugo

*Population 15.280 inhabitants

14.7 inhabitants per square km.

0.54% of the population of Galicia

4.1% of the population of Lugo.
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The area of study forms a relatively homogeneous unit from the point
of view of the physical geography, due to the mountainous character of most
of the zone.

The maximum altitude obtained in the area of study is 1.647m ( Pico
Formigueiros) and the minimum altitude is 350m.

More than half of its ground (53.5%) is proposed to form part of
“Nature Network 2000”.

From the point of view of the political-territorial division the area of
study is assigned to several parishes and councils although not in an integral
way. In order of territorial importance (percentage of the area of study
assigned to a given council), the zone belongs to: Quiroga (27·7%), Folgoso
do Courel (18·9%), A Pobra de Brollon (13·8%), O Incio (12·8%), Samos
and Pedrafita do Cebreiro (9·3%), As Nogais ( 2·6%), Bóveda ( 2·4%),
Triacastela (1·7%), and Sarria (1·4%).

From the demographic point of view, the area is characterized by having
gone through a chronic recession in its population. In the administrative
area of Folgoso do Courel the present population constitutes 30% of the
existing population in 1940 or 50% of the population in 1970. On the
other hand it is also a very aged population. In all of the administrative areas
(except Sarria), the portions of the population with more pyramid effect of
age is above 60 years of age.

The basic social-labour data, which describe the situation in the study
area, are the following:

- Active occupied population: 4.365 people (28·6% of the total
population)

- Occupation of the active population in sectors: 40·9% in agriculture,
17·4% in industry, 8·5% in construction and 33·2% in services.

The area of study was divided into smaller zones called micro-areas (12).
The criteria used to determine the micro-areas is based on the consideration
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of the hydrographical basin with the visual basin. The advantages offered by
this division has something to do with the fact that the compatibility-
incompatibility of certain uses normally occurs on this scale and to the fact
that they allow an individualized planning.

2. Methodological basis of the model

THEORETICAL FOUNDATIONS

The model of development for the Courel mountain range is enriched
by internationally authorized theoretical concepts and approaches, which
are used at present in the areas of development and environmental economy.
They are summarized as follows.

Sustainability. Concept and interpretation

The definition of basic development assumed by this model is that
which is expressed by the world commission for the environment and
development (more renowned as the Bruntal commission.)

Sustainable development is a process, which enables us to satisfy the
necessities of our present society without jeopardising the future
generations’ capacity to satisfy their own necessities.
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From an economic point of view, development is a process, which allows
a society to use its natural capital without diminishing it but rather increase
it and improve it.

These definitions enable us to deduce that development requires a
balance between environmental, social and economic values. Campbell and
Heck represent this with a graph in the following way:

The answers for sustainable development of terrestrial systems are found
in the intersection of the circles, which represent the three basic components
of sustainable development. Sustainable development is only obtained when
the processes and projects are simultaneously viable, both economically and
ecologically as well as socially desirable.

The intersection of the circles represents the solution of commitment,
which ensures the sustainability of a process or project.

In this intersection there are also numerous opportunities for new
activities or businesses but to place themselves in this space also means to
renounce an uncontrolled production or consumption which would only
lead to the extinction or running out of the resources.

The EAB model

The main source for the model of sustainability for the Courel
mountains is found in a theoretical discussion developed by Professor David
Pearce of the University of London in his study about the Economic
Assessment of Biodiversity (EAB). This focus proposed by Professor Pearce
and massively used internationally in the field of environmental economy.
For example, the World Bank uses this methodology in the assessment of
the projects it undertakes.

The model of sustainability takes into its totality the theoretical basis of
the EAB model and it applies them to the particular specific conditions of
the geographical area of the study: the natural resources, the socio-economic
characteristics, the potential resources, etc.

The authors of the EAB model use as a starting point the fact that the
market economy leaves a lot to be desired when assigning the real value to
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natural resources and that this lack of awareness makes the decision-makers
promote destructive policies which are not sustainable in time.

Professor Pearce assures that the value of biodiversity and of the natural
resources can be calculated with greater precision than has been calculated
so far and he therefore introduces the concept of total economic value of the
resources (TEV).

Definition

The EAB model starts on the basis that an environmental resource can
be valued economically or that the mentioned value (total economic value
or TEV) has two components: One derived from the use of the resource
(value of use or VU) and another inherent in the resource and independent
of its use. (non-use value or NUV).

The use value  is divided into two types of more specific values:

• The value of direct use (VDU), which corresponds to the economic
value of the market goods which are obtained from the exploitation of
the resource (for example the value of wood which is obtained from a
forest plantation).

• The value of indirect use (VIU) which shows the benefits derived from
particular functions of an environmental nature (environmental wealth)
of the resource which do not have a market value such as the
environmental functions of the forest as a drainage system for CO2 as a
generator and protector of the soil, as a dwelling place for different
species.

The  non-use value  is divided into:

• Optional value (OV) is what the consumers would be willing to pay
for a wealth that is not used at present, simply in order to avoid the
risk of not being able to use the resource in the future. For example,
the value which is assigned by society for deferring the usage of a forest
for a given time.

• Inherited value (IV) is the value, which measures the benefit, which any
individual gains from knowing that others will benefit from the
resources in the future. For example, it is the economical value which an
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individual would attribute to ensure that his/her children and
grandchildren will know species which are today in danger of
extinction.

• Passive value (PV) of a resource, also called existential value, is a
timeless value which is attributed to a resource simply because it exists
in a particular place. For example, the PV of the Amazon for the
Galicians would be given by the economic contribution that these
people would be willing to give for conservation in this zone even
though the majority have never been nor will ever go to the Amazon.

As a consequence the Total Economic Value of a resource can be
expressed with the following equation:

TEV = VU + NUV
TEV = (VDU+VIU) + (OV+IV +PV)

Discount rate

The Total Economic Value of the resources will be calculated in a
defined time limit (20 years). The introduction of variable time implies
introducing within the TEV equation a discount rate. As a result, the TEV
will be calculated as present TEV or present net TEV in the following way:

Where X represents each of the two terms which comprise TEV (VDU,
VIU, OV and IV).

Scenes for the TEV calculation

A scene is a setting which a resource adopts. The scene is made up of a
graphic representation of the geographical distribution of the resource in the
area of study and of numerical information which represents the present
TEV to 20 years.
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For each one of the resources considered in the model there are two
types of scenes which are modelled.

• A referential scene, which contemplates the projection of the present
situation on the limit of the study.

• Development scenes, which are hypothetical scenes of evolution that
are set bearing in mind the possible evolution of a resource.

The setting of hypothetical scenes of development constitutes a tool
which allows the model to make visible possible planning strategies for the
area.

Suitability to usage

The setting of scenes is subject to a restriction: that of suitability to
usage. The usage of a resource can only be developed or promoted in an area
when the resource exists or may exist there. This fact can be translated in an
elaboration of a plan of suitability to usage for every resource.

Other variables of the model

The determination of the Total Economic Value of the natural resources
of the Serra do Courel constitutes one of the most relevant contributions
and one of the key elements of the model as it deals with a quantitative
variable which is reflected in monetary units, apart from the classical
economical component (values of direct usage), other environmental and
social aspects (values of indirect usage and values of non-usage).

However, relevant economic, social and environmental aspects exist for
decision-making, which the TEV function does not internalize, either for
being non quantifiable or for being difficult to quantify in monetary terms
(environmental impacts, generated by an activity etc.) or for not fitting
directly into the concept and definition of TEV (direct and indirect
employment, creation of added value to the area of study, contribution to
the endogenous development etc.)
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As a result, to complete the analysis, a series of complementary variables
of an economic, environmental and social nature are taken into account.

The assessment of these variables is done qualitatively by the
quantitative assignment of a range from 1 to 4 (value 1 is the least favourable
and value 4 is the most favourable)

3. Strategies, Methods and Tools of Assessment of the Variable of the Model

Sources of information

As a systematic strategy with regard to sources of information the
following can be used in order of preference.

Source: Santos (1998)

Economic
variables

Total costs of activities Economical profitability (TIR)
Durability of the activity
Generation of added value
Sales income
Pay-offs

Environmental
variables

Costs of the prevention,
minimization and
correction of negative
environmental impacts
Magnitude of the negative
environmental impact
Character of the negative
environmental impact
(reversibility and
recuperability)
Loss of environmental
quality

Benefits of the used
environmental functions (VIU)
Optional, hereditary and
passive values (PV, OV, HV)

Social
variables

Subsidies received
Health risks

Fiscal income
Generation of direct and
indirect employment
Salary levels
Contribution to the
resident´s income

F(f) Function of time (discount ratio)
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• Administration authorities (regional and local)

• Scientific publications

• Residents’ opinions

As a first option, first hand information was obtained regarding the area
of study. When this was not available information from the province of
Lugo was turned to and, as a last resort, to data of Galicia.

Determination of the values of direct use

The value of direct usage in the context of the Courel model can be used
to show the economic profitability of the projects and activities. The first
concept we can handle to represent it coincides with cash flow.

The VDU which arises on applying this concept is completed
introducing a subtrahend as a negative external environmental aspect.

The introduction of this term has, as its objective, the penalization of
theses activities which obtain high VDU avoiding having to make the
necessary investments (in other words, costs) for the protection (prevention
or correction of negative environmental impacts) of the environment.
Therefore, the final VDU with external aspects can be determined as the
difference between the VDU calculated with the previous formula less the
value of the external negative environmental aspect.

Determination of the values of indirect use

This was undertaken through techniques which, in scientific literature
of the environmental economy, are called, generically, indirect or observed
methods, as they explore the connection that exists between the
environmental goods (that do not have market nor a price) and those private
goods with which they are related and that do have a market and a price.

In the Courel model three types of indirect methods were used: a) the
method of avoided and induced costs, b) the method of travelling expenses
and, c) the method of hedonic prices.
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The variables which were analysed by these methods were the following:

• Forest resource: drainage function of CO2, function of the prevention
of erosion, function of the increase of water resources.

• Different uses and resources: landscape value, scientific,
environmental value, specific chestnut grove, recreational value,
recreational value of hunting, recreational value of fishing, aids to
pollination, artistic and historic heritage and urban resource.

As a complement to the application of the methodology of travelling
expenses a survey was done in-situ among the visitors to the Courel with the
objective of estimating the most valued and least valued aspects of their visit.
The technical data of the survey is resumed as follows:

Technical data of the survey of visitors
to the Courel Mountains:

• Total Visitors to the Courel Mountains

• Type of random sample

• Rate of reliability: 95.5%

• Error limit: 5 %

• Number of surveys done: 90.

Determination of the Non-use values.

The OV, PV and the HV of the Courel resources was determined
through a methodology of assessment of contingencies, (MAC) which is a
survey technique that gets information from individuals regarding their
preferences for obtaining material goods or services.

In particular the people who were surveyed answered the question about
what they would be willing to pay (WTP) in a series of hypothetical
situations that allow the deduction of the Option Value, or the Passive Value
or the Hereditary Value of the following resources of the Courel area:
autochthonous forest, water resources, traditional agrarian resources, craft
production, art and popular architecture.



Technical data of the survey of contingent assessment:

• Galician people older than 18 years old

• Sample type: at random, stratified by social class

• Rate of reliability: 95.5%

• Error limit: 5%

• Number of surveys done: 400

Applied discount rate

The discount rate which is applied to discount the Value of direct usage
is the social discount rate

In the practice the social discount rate is calculated on the difference
between the growth rate of private consumption less the growth rate of the
population. Applying these concepts, the social discount rate applied for the
area of study obtains a value of 3.69%.

4. Individualized Modelling of Natural Resources

The first step in the application of the model will be the individualized
modelling of each of the two resources present in the field of study.

The final results and conclusions of this individualized model arise from
a multi-criteria analysis which contemplates, in a joint way, the TEV of the
resources and the rest of the variables (components or partial indicators of
sustainability)which describe it. The importance and specific weight that is
finally assigned to each one of the individual variables will necessarily arise
from a previous extensive debate between the different agents that are
involved in the decision-making.

The results that the Model offers regarding the individualized modelling
of the resources at this point in their development start out from a joint
consideration and meditation about how each of the variables that describe
the resource (the TEV and all the other economic, social and environmental
variables) contribute to the sustainability.
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The second step in the application of the model consists in the joint
modelling of the resources that exist in the field of study and/or in each one
of the micro-areas of which it is composed.

In this phase all the combinations of the viable scenes which were
previously modelled in an individual way, resource by resource, are analysed
with the objective of determining which is the best combination that would
bring a greater value (maximum TEV) and a greater commitment of
sustainability to the area of study.

When the scenes are combined and analysed in a joint way the
restriction of compatibility-incompatibility is applied among the different
uses and resources. Two resources could be:

• Totally compatible, when they can exist simultaneously in the same
space-time (for example, forest resource and tourist resource).

• Partially compatible, when they have an exclusive ground occupation
but they do not affect the resources situated outside the ground which
is occupied by them. (for example, forest resource and agrarian
resource)

• Incompatible, when the existence of a usage influences the
development of other uses beyond the occupied ground(for example,
eolic parks and mining areas).
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ECONOMIC EVALUATION OF
ENVIRONMENTAL IMPACTS:
TECHNIQUES, RESULTS AND

INSTITUTIONAL EXPERIENCE
Vivien Foster
World Bank

1. Introduction

The purpose of this paper is to identify the role that economic analysis
can play in environmental policy-making, taking various international
experiences by way of illustration.

To begin with, it is acknowledged that environmental issues may be
viewed from various perspectives. Traditionally, environmental problems have
nearly always been viewed from a scientific or political perspective, while scant
attention has been paid to their economic dimension. Neglecting the
economic perspective has often resulted in very expensive policies relative to
the benefits obtained. Here it will be argued that this neglect has had negative
consequences not only for the economy but also for the environment itself.

This review of international experiences starts with the American
experience, since the US is a country which has pioneered the application
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of economic analysis to environmental problems. Next, the growing role of
economics in the EU will be considered, with particular reference to the UK
experiences, where there has been much progress in the inclusion of the
economic perspective during the last decade. 

Finally, this paper identifies the legal, political and institutional
mechanisms which have helped to increase the role of economics in
environmental debates and might be of interest for Galicia or Spain.

2. Review of alternative models for environmental decision taking

In order to better understand how environmental policies have
traditionally been devised, a characterisation of four models for environmental
decision taking is given,

• Environmental model

• Scientific model

• Political model

• Economic model

These models are presented as caricatures in order to emphasize the
differences between them. Moreover, it is acknowledged that, in fact,
environmental decisions do not follow a single model, but various criteria may,
and must, influence in particular circumstances. For this reason, even though the
economic perspective makes a very valuable contribution to the environmental
debate, it will never entirely replace the various alternative approaches.

2.1. The environmentalist model

The environmentalist model (green, ecological) may be characterised by
its extreme philosophical position regarding the environment. Although this
extreme environmental position represents only a minority viewpoint in most
countries, the political pressure that such minorities exert is nonetheless
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important and their arguments also play a significant role in the public
debate about environmental policies.

Although the environmentalist viewpoint encompasses a wide range of
different view, some typical elements of this philosophy can be identified.

• First, environmentalists place particular emphasis on the unique
character of the environment and so, and use this to argue that the
decision taking criteria should not be the same as those applied in
other spheres: “the environment is different and thus deserves special
treatment”. For this reason, environmentalists often vehemently
oppose the application of economic analysis to environmental issues.

• Second, some environmentalists maintain that nature (and in
particular, certain animal species) have certain rights that human
beings should respect. 

• Third, environmentalists tend to stress the fact that pollution can
produce irreversible damage, which should consequently be avoided.

To conclude, this philosophical position leads to very strong conclusions
concerning the interaction between man and his environment: pollution
and human interference with ecosystems should be avoided at all cost.

2.2. The scientific model

The environmental processes which connect human activity,
environmental pollution, human health outcomes and ultimate impact on
ecosystems may be extremely complex and difficult to understand. A precise
knowledge of all these interconnections provides the essential basis for any
environmental policy, irrespective of the ultimate model of environmental
decision taking.

However, what will here be described as the “scientific model” goes
somewhat further than this. Specifically, according to this model, scientific
data is the only information required to design good environmental policies.
According to this view, decisions should be taken in the following way.
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• Where there is good knowledge of the dose-response relationship
between pollution and environmental impact, it is usually possible
to identify the threshold above which pollution starts to produce
harmful impacts (this threshold usually corresponds to the
assimilative capacity of the environment or the human body). In
these cases, the scientific model advises maintaining pollution levels
beneath this threshold.

• Notwithstanding, there exist many areas where the knowledge of
dose-response relationships continues to be deficient. In these cases,
the scientific model proposes a precautionary attitude. In general,
this means acting as if there was a harmful effect until there is
evidence on the contrary. 

2.3. The political model

As a general rule, environmental policies inflict costs on some social
groups while bringing benefits for others. For example, a regulation that
requires the modification of vehicles in order to reduce exhaust levels in the
urban environment inflicts expenses upon car owners while bringing
benefits for pedestrians. In other words, environmental regulations have the
effect of redistributing wellbeing between these two groups. Therefore, it is
to be expected that the “winners” should be in favour of the regulation and
the “losers” should be against it. In a political process, it is probable that the
outcome of this conflict reflects the relative political power of both groups. 

An important problem associated with this political model of
environmental decision making, arises from the fact that due to the very
nature of environmental issues it is often the case that either the winners or
the losers from an environmental policy lack a political voice. This situation
can arise in any of the following circumstances.

• First, if the group that wins or loses is a large and diffuse population,
even though the aggregate costs or benefits they face may be
substantial, the impact on each individual is so small in relation to the
costs of organizing themselves as a political group, that there is no
incentive for anyone to enter into the political arena.
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• Second, if the “winners” or the “losers” are outside the country where
the pollution takes place, they will also be excluded from the political
process unless some international negotiation can be arranged.

• Third, if environmental impacts are long-term, it is possible that the
main “winners” or “losers” are not even born at the time when
decisions are being taken.

2.4. The economic model

Given the deficiencies identified with the political model, the
economic model advocates the comparison of costs and benefits of
environmental policies for all affected parties (Hahn, 1999b; Pearce,
2000). While benefits exceed costs, a policy may be considered desirable
in the sense that the “winners” could theoretically compensate the
“losers” and still be better off than before the implementation of the
policy. In this way, the economic model intends to take into account the
interests of individuals who, for various reasons, cannot be represented
by the political system.

The economic model departs from the premise that environmental
policies are costly; and are funded from scarce resources which might be
allocated for other purposes. Consequently, it is important to question
whether the results attained by these policies are worth the resources devoted
to them. In other words, the principal aim of the economic model is to
ensure the efficiency of environmental policies.

This central priority of the economic model leads to two basic principles.

• First, an environmental regulation should only be adopted if the
benefits are higher than the associated costs.

• Second, policy makers should always strive for the least cost means
to achieve any given environmental objective.



2.5. Comparison between models

Figure 1 is intended to clarify the precise differences between the various
models by means of an example. The horizontal axis represents the level of
pollution, while the vertical axis represents the corresponding level of
environmental impact. The curve shows the relation between these two
concepts.

As can be seen in Figure 1, up to T the pollution level is within the
assimilative limits of the environment. However, from T onwards the
environmental impacts of pollution become increasingly large. In this
framework, the conclusions reached by the various models of environmental
decision making can be characterized in the following way.

• Environmentalist model. This model ignores the relation between
pollution and environmental impact, and advocates eliminating
pollution altogether. 

• Scientific model. This model argues that the pollution level should
always be kept below T.

• Political model. This model is willing to tolerate pollution levels higher
than T, but only if the “losers” from the pollution control measures
enjoy greater political influence than the “winners”.

• Economic model. This model argues for pollution levels higher than T
only if it can be shown that the cost of the resulting environmental
impact is lower than that resulting from the adoption of pollution
control measures.
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Figure 1
Contrast between alternative models of environmental decision making
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3. Instruments for Economic Analysis of the Environment

The economic model of environmental decision making offers a series of
instruments to analyse, support and clarify the process of policy
formulation. The principal ones among them would be the following
(OECD, 1997).

• Cost estimation. Which simply consists of adding up all costs arising
from a given environmental policy. This helps to provide a complete
picture of the economic burden of a policy, and permits comparisons
with other policies.

• Cost-effectiveness analysis. This involves comparing the costs of a policy
with the physical impacts expected. In this way, unitary costs for each
type of physical impact can be obtained (for example, cost of each case
of respiratory disease avoided). With such information it is possible to
identify the most efficient measures for achieving a particular
outcome.

• Cost-benefit analysis. This involves comparing the costs of a policy
with its benefits. Benefits must be expressed in monetary terms in
order to permit a direct comparison with costs. This analysis makes it
possible to verify if benefits exceed costs, as well as to compare the
benefit per unit of expenditure across alternative policies.

• Risk analysis. This aims to estimate the risks faced with and without
implementing a particular environmental policy.

3.1. Methods of economic valuation

The application of the cost-benefit analysis to environmental decisions
depends on the ability to place an economic value on the impacts of human
activity on the environment (water, air, ecosystems) and human health
(diseases and deaths avoided). For more than thirty years economists have
been developing and refining methodologies which permit this kind of
valuation, so that a vast literature on the subject now exists.

As can be seen in Figure 2, there exist two “methodological families” for
performing economic valuation of environmental impacts.
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• Direct methods: these use questionnaires to directly ask people what
they are willing to pay for the preservation of some environmental
resource, the avoidance of some health problem or the reduction of
their own risk of death.

• Indirect methods: these methods study the actual economic behaviour
of people in the market place and use this to infer an economic value
for environmental resources.

The three main methods which have been developed are the following.

(1)Travel cost models: This methodology is based on the idea that the
more people value something the farther they are willing to go in
order to get it. This principle can be applied to value national parks
and sites of natural beauty by studying the costs people are willing to
incur in order to visit these places, it becomes possible to estimate the
benefit they obtain from their visits in monetary terms.

(2)Hedonic models: This methodology is based on the observation that
environmental conditions, even though not traded in market, have
an appreciable impact on other goods which are traded in the market.
For example, a house on a site with clean air, a good view and a
tranquil atmosphere is more expensive than an identical house in the
immediate vicinity of a motorway. The difference in value between
these two identical houses provides an indication of the benefit
resulting from good environmental conditions.
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Figure 2
Methodologies for valuing environmental benefits
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(3)Contingent valuation method: Contrary to the above methodologies,
contingent valuation is not based on real market behaviour. Instead, it
uses a questionnaire to present a scenario in which the level of
environmental quality somehow changes (for example, improving air
quality, cleaner beaches, or the extension of national parks). It is
important for this scenario to be as realistic as possible. The
questionnaire asks people their willingness to pay in order to obtain
the mentioned improvement, whether by means of a tax increase or in
terms of a fee that would have to be paid to enter the park or beach.
The assumption is that people’s willingness to pay for the proposed
environmental improvement indicates the benefit they obtain. The
contingent valuation method has been subject to criticism due to the
fact that it is carried out in a completely hypothetical context.
Therefore it is certain whether people would be actually willing to pay
what they declare to be willing to pay. In this regard, there is a risk that
the contingent valuation method may overestimate the monetary
value of the environmental improvement.

Chart 1 presents the results from a study which compares the
results from a series of contingent valuation studies in the UK with
actual gifts received by non-governmental environmental
organisations for the same natural resources (Foster, Bateman and
Harley, 1997). This study shows that the value of the average gift is
quite similar to the average value resulting from the contingent
valuation studies. Notwithstanding, the percentage of the population
willing to contribute to nature preservation is significantly higher in a
hypothetical situation than is the case in real fund-raising appeals.
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Chart 1
Comparison between real donation and contingent valuations

Source: Foster, Bateman and Harley, 1997
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3.2. Valuation of human life

Perhaps the most controversial issue arising in environmental cost-benefit
analysis is the application of monetary values to health and human life itself.
Therefore, it is very important to have a clear understanding of exactly what
is meant by “valuing human life”. In fact, what is actually valued is not life
itself, but rather small reductions in the risk of death. These values of risk
reduction are usually scaled-up by the inverse of the risk level, and are then
known as ‘statistical values of life’. Thus, for example, if the value of a
reduction in the risk of death of 1 in 1,000 is $10,000, then the value of
statistical life is $10,000,000 (=10,000/0.001)

There are many human activities, which though freely undertaken
significantly increase the risk of premature death. In particular, some
professions (for example, construction and mining) involve a death risk
significantly higher than the norm. Economists have compared the wages in
these professions with those in other professions which require the same
level of qualifications but which entail substantially lower levels of risk. They
have found that wages in risky professions include a wage premium in order
to compensate for the higher risk level to which their workers are exposed. 

Chart 2 presents the results from various UK labour market surveys that,
in general, show an implicit value of human life well above US$ 1 m. It is
worth noting that the results obtained from hedonic models are very
consistent with those from contingent valuation studies on the same topic.
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Chart 2
Comparison between values of human life obtained by different methods

Source: OECD, 1997
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3.3. Cost-effectiveness analysis

Chart 3 presents a sample of the results from a cost-effectiveness study
of various US regulations designed to protect human life. The total costs of
complying with each regulation and the resulting number of lives saved were
estimated in each case. In this way, it is possible to obtain the unit cost for
each life saved. This type of analysis reveals the very wide variation in the
costs of saving lives by various alternative means; safety belts and safety
measures in building areas are found to be the most cost-effective measures.
In general, the cost of saving a human life by means of environmental
regulations is found to be very much more costly.

An important consequence of this result is that redistributing resources
from high unit cost programmes to those with lower unit cost could
significantly increase the number of saved lives with the same economic
resources. It has been estimated that this type of reallocation of resources
could save 60,000 lives each year in the US. 

In another similar study, Hahn (1996) finds that the cost per life saved
by regulatory measures varies between US$10,000 and US $36 bn, with an
average of US$6m. Hahn also shows that the average cost per life saved
varies between US$50m for environmental regulations, US$15m for health
regulations, and US$1m for safety regulations. 
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Chart 3
Cost per life saved by means of various different regulations

Source: OECD, 1997
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3.4. Risk analysis

The analysis of risks associated with various environmental problems
can provide a useful input to environmental policy design. Chart 4 presents
the results from a study which identifies equivalencies between
environmental risks and risks freely assumed in everyday life. All activities
identified in the chart bring about the same increase in the risk of premature
death of about one in a million.

The first five risks identified relate to familiar every day activities
(smoking, drinking wine, travelling, having an x-ray), while the last four
activities are environmental policy related. It is particularly striking that
living for many years in the vicinity of industrial installations such as a nuclear
plant or a PVC factory does not result in greater risk than smoking some
cigarettes or drinking a few glasses of wine. 

4. Experience with the economic model: the US

Since the 1970s, US presidents have shown a growing interest in
scrutinising and evaluating the regulations issued by the various federal
agencies for social regulation.
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Chart 4
Comparison of activities with similar risk levels

Source: OECD, 19977
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President Reagan gave particular impetus to this tendency by issuing
Executive Order 12291, at the outset of his presidency in 1981. This
resolution establishes the obligation to carry out a cost-benefit analysis for all
regulations whose costs exceed the threshold of US$100 m (Morgenstern,
1997).

However, the executive order did not in fact lead to the universal
application of cost-benefit analysis. The reason was that in some cases the
very statutes that established the regulations forbade this type of analysis,
while in other cases its application was impeded by contrary judicial rulings.

There are two basic explanations for the mounting political pressure to
submit social regulation to economic scrutiny.

First, regulation was increasingly being considered as a form of “hidden
taxation”... As a general rule, governments have two ways to controlling
economic resources. The first is to collect taxes to finance public expenditure
directly. The second is to issue regulations that compel other economic
agents to spend resources in pursuit of social objectives. While tax policy is
relatively transparent, regulatory policy brings about costs that are rather
indirect and, therefore, less conspicuous. The acknowledgement of this fact
has resulted in pressure to make governments as accountable for regulatory
burdens as they are for tax burdens.

347

Figure 3
Historical trend in the cost of social regulations in the US

Source: Guasch & Haln, 1998.



Second, there was gradually accumulating evidence about the high and
increasing cost of complying with social and, particularly, environmental
regulations. The Figure 3 above shows the historical trend. Between 1977
and 2000, total costs have gone up more than threefold. A recent study
estimated the total costs of US environmental regulations in 1996 at US$
162 bn (Hahn & Litan, 2000). This amount is equivalent to two thirds of
the federal budget (excluding national defence). Most of the costs of social
regulation in the US can be attributed to environmental regulations, which,
currently represent about 75 % of the total. The remaining 25 %
correspondes to health and safety regulations applicable to places of work,
roads, mines and consumer goods.

4.1. Cost-benefit analysis of federal environmental regulations

In an attempt to formalise and systematize the cost-benefit analysis
required by Executive Order 12291, a bill was passed in 1997 compelling
the Office of Management and Budget to present Congress with an annual
report detailing the costs and benefits of federal regulations. The report is
not limited to social and environmental regulations, but also considers
economic and process regulations.

Since then, three such annual reports have been published
corresponding to the years 1997, 1998 and 1999. These reports present
aggregate cost-benefit data for all federal regulations grouped by areas but
also provide cost-benefit information on individual regulations

Although the recent OMB reports represent a significant improvement
with respect to past practice, they have nonetheless been criticised by the
academic community, in particular, for the following reasons.

• There is no willingness to act on the conclusions of the cost-benefit
analysis when this indicates that regulations do not fulfil the cost-
benefit criterion.

• There is a tendency to rely uncritically on the cost-benefit estimates
provided by the agencies in charge of each respective aspect of
regulation without taking into account the fact that such estimates
might potentially be biased.
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• Costs and benefits are estimated overall without identifying who the
“winners” and “losers” in each case, information which is of
considerable political relevance.

• There is no sensitivity analysis which would reveal the extent to which
the conclusions are dependent on specific methodological
assumptions. Nor is there any discussion regarding the uncertainty
surrounding the estimates used.

Figure 4 presents the overall results for the aggregate costs and benefits
of environmental regulations passed by the federal government. These
estimates are derived from an academic study (Hahn & Hird, 1991). The
following observations can be made.

• There exists a considerable range of uncertainty surrounding the
estimates, both for costs and benefits. However, the uncertainty range
is greater for benefits than for costs. Indeed, the maximum benefit
estimate is nine times higher than the minimum estimate.

• The range of cost estimates falls with the range of estimates for
benefits. This implies that it is not possible to say whether the net
benefit of regulation is positive or negative. Notwithstanding, if
average cost is compared to average benefit, a positive net benefit is
obtained.
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Figure 4
Aggregate costs and benefits of federal environmental regulations

Source: Guasch & Hahnn, 1998.



It is interesting to compare the results from an independent study, like
that of Hahn & Hird (1991) with the official estimates produced by the US
EPA (Environmental Protection Agency). The EPA puts the cost of
environmental regulations at US$54bn, which is significantly lower than
the minimum cost of US$76bn estimated by Hahn & Hird. As regards
benefits, EPA estimates benefits of US$1.450bn for air pollution regulations
alone. This estimation is nearly 10 times higher than the maximum
estimated by Hahn & Hird for all regulations put together.

Figure 5 presents results from an independent study of the cost-benefit
balance for 54 federal environmental regulations. The horizontal axis
represents various value ranges for the net benefit of each regulation ranges
(that is benefits minus costs), while the vertical axis represents the number
of regulations falling within each of these ranges.

The three columns on the right correspond to regulations whose
benefits exceed their costs, and which are consequently justified from an
economic viewpoint. These represent 43 % of the 54 regulations considered
in the study. The net benefit of each of these regulations is relatively large,
often in excess of US$10bn. The three columns on the left correspond to
regulations whose costs exceed their benefits and which are therefore not
justifiedfrom an economic viewpoint. These represent 57 % of the 54
regulations considered in the study. The net benefit of these regulations is
relatively small, less than minus US$10bn in most cases. Summing net
benefits across the 54 regulations, it is found that, overall, benefits exceed
costs.
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Figure 5
Net benefit of individual federal environmental regulations

Source: Hahn, 1996



4.2. Cost-benefit analysis of the Clean Air Act

Perhaps the most ambitious environmental cost-benefit analysis carried
out in the US was the study of the Clean Air Act 1970, a statute which
controls the emission of air pollutants (EPA, 1997). It is estimated that
between 1970 and 1990 the cost of complying with this statute reached
US$523 bn. 

As a result of these investments in pollution control equipment,
important reductions in the concentrations of several important air
pollutants have been achieved: 40 % for SO2, 30 % for NOx, 45 % for
VOC, 50 % for CO, 90 % for lead and 15 % for ozone have been achieved.
The study surveyed the the scientific literature to estimate the impact of
these reductions on human health, and reviewed the economic literature to
assess the value of these impacts. For example, each life saved was valued at
US$4.8 m  and each case of chronic bronchitis avoided was valued at
US$260,000. Benefits were estimated totalling US$22.2 trillion, but with
an ample range of uncertainty running between US$5,6 trillion and
US$49,4 trillion. More than 80 % of the benefits are due to lives saved and
another 16 % are due to the reduced incidence of chronic bronchitis (see
Figure 6).
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Figure 6
Breakdown of benefits estimated from the Clean Air Act

Source: EPA, 1997
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The EPA study has been severely criticised for exaggerating the value of
benefits, with results 17 times higher than those obtained by an
independent study (Hahn & Hird, 1991). Indeed, estimated benefits for
1990 alone represent 20 % of the gross domestic product for that year. The
main objections were that the study did not take into account:

• the fact that deaths tended to happen among people who were already
close to death;

• the existence of a significant time lag between the occurrence of the
pollution and its impact on health;

• the existence of considerable uncertainty about the health impacts of
air pollution.

5. Experience with the Economic Model: the UK

In comparison with the US, economic analysis of environmental policies
in Europe is still in its infancy. During the 1970s and 1980s, European Union
(EU) Environmental Directives were primarily driven by scientific and
political criteria, typically neglecting any kind of economic analysis. 

From the 1990´s onward the situation started to change. The first sign of
this was the Fifth Plan for EU Environmental Action, passed in 1992, which
recognised that the economic assessment of environmental impacts might play
an important role in attaining sustainable development. This was followed by
the Maastricht Treaty, which incorporated in its Article 130r(3) the
requirement the the EU study the costs and benefits of its actions or of its lack
of action.

A recent study reviews the use of economic analysis in the formulation of
EU environmental directives during the 1990´s (Pearce, 2000). The study
found that numerous directives passed or reviewed in the middle of the decade
made little or no use of economic analysis, however by the end of the decade
this kind of analysis had become much more habitual. 

Within the EU, the United Kingdom is one of the countries that has made
most progress in the application of economic analysis to environmental
policies. As a reaction to the increasing public interest in environmental issues
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at the end of the 1980´s, the government appointed a renowned group of
scholars to produce a statement on the matter. The resulting report entitled
“Blueprint for a Green Economy” (and known informally as “The Pearce
Report”) has had great influence on the evolution of UK environmental policy
and assured environmental economists an important role in that process.
(Pearce et al., 1989). 

“The Pearce Report” proposed, among other things, the application of
economic analysis to environmental policy. Two years after its publication, in
1991, the Department of the Environment issued a document entitled “Policy
Appraisal and the Environment” that presented some methodological
guidelines for the economic analysis of environmental issues. However, these
guidelines were only recommendations and did not represent statutory
requirements.

Throughout the 1990´s, there was mounting political pressure to
demonstrate that the benefits from environmental policies were large enough
to justify their significant costs. In 1993, the requirement to estimate the cost
of fulfilling all regulations that might have any impact on industry was
introduced, a requirement which included EU environmental provisions. This
tendency reached its climax in 1995 with the incorporation of an article into
the new Environment Act that required the new Environment Agency to take
into account the costs and benefits of its decisions.

5.1. The case of the water sector

The water sector was probably the sector where the role of economics in
environmental policy was most hotly debated in the UK. This can be
attributed to two particular factors.

• First, the creation in 1989 of a new regulatory framework for the
newly privatised water industry in England and Wales. This
framework sets up three separate regulatory agencies: the Office of
Water Services (OFWAT) which is responsible for setting water tariffs,
the National Rivers Authority (NRA), and the Drinking Water
Inspectorate (DWI) responsible for the control of river and drinking
water quality respectively. This structure is shown in the Figure 7.
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• Second, at about the same time, the issuing of a series of EU
environmental directives on the quality of effluent to be returned to
river or sea and on the quality of drinking water for human
consumption.The first studies revealed that compliance with these
directives would entail investments of the order of US$1,3bn to
US$3,5bn. This wide range reflects the fact that the requirements of
the directives can be interpreted more or less rigorously.

It was estimated that, depending on the exact investment, water
tariffswould have to rise at between 1,5 % and 6,0 % per year in real terms.

In the absence of economic tools for comparing the costs and benefits of
environmental regulations, a political debate arose between the economic
regulator (who argued for a lax interpretation of the directives with a view
to keeping tariffs low), and the environmental regulators (who argued for a
strict interpretation of the directives in order to protect the environment).
In the end, the economic regulator won the argument and the 1994 fee
revision did not allow any tariff increase above 1,5 % in real terms.
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Figure 7
Institutional framework of the water sector in England and Wales
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As a result of this experience, an initiative was launched to develop a
manual enabling the application of cost-benefit analysis to waste water
treatment projects. All water sector agencies took part in the project,
including the privatised water companies. The objective was to enable future
differences of opinion between the economic and environmental regulators
to be solved by means of the economic model rather than the political one. 

The resulting “Benefit Assessment Manual” (Foundation for Water
Research, 1997) contains a series of detailed methodological instructions
covering all aspects of cost-benefit analysis. At the same time, the manual
provides a review of all British literature on the environmental valuation of
water quality, thereby creating a database of values that could be applied in
future assessments.

The manual was used for the 1999 water tariff revision, and in this sense
it served its purpose of providing an economic basis for environmental
target setting in the water sector. However, the application of the manual
turned out to be rather problematic for the following reasons.

• The lack of a culture of economic analysis background in the
environmental regulatory bodies, together with the absence of
qualified personnel to carry out the assessments. There was the feeling
that cost-benefit analysis was too expensive and time-consuming,
prompting a search for ‘quick and dirty’ shortcuts.

• There were relatively few existing valuation studies of water quality
with which to construct the database of values, consequently users
were forced to depend on the results of a very small number of studies
meaning that the necessary numbers were not always available

5.2. Cost-benefit analysis of river quality

Maybe, the best way to explain the manual is by means of a particular
illustration of the methodology applied to the evaluation of a number of
possible alternative projects to improve the quality of the River Medlock,
located in the North West of England (Tyson & Foster, 1996).

355



Pollution problems on the Medlock had arisen due to deficiencies at the
local sewage works and the inadequacy of the combined sewer overflows.
Due to the deficiencies in the sewage works, the quality of the river water
was not good enough for fish to live in. While the deficiencies of the
combined sewer overflow system caused aesthetic pollution, because sewage
was directly discharged into the river when high rainfall occurred.

Three possible remedia projects were identified.

• Project A: which consists in the improvement of both the plant and
the overflows.

• Project B: which involves only the improvement of the overflows.

• Project C: which involves onlythe improvement of the treatment
plant.

As will be noted in chart 5, the improvement of the overflows is much
more costly than the upgrading of the sewage works.

For the assessment of this type of projects, the manual suggests
identifying the various communities of river users that may be affected by
the intervention. In the Medlock case, three types of beneficiaries were
identified.
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Chart 5
Summary of alternative projects to improve the quality of the river Medlock

Source: Tyson and Foster, 1996

Objective
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Expense

• Capital

• Operational

Alternative Projects

A

£ 39,0 m

£ 0,1 m

3

3

B

£ 35,0 m

-

no

3

C

£ 4.0 m

£ 0,1 m

no

3



• Informal recreation: i.e. people walking on the banks. These people
benefit mainly from the aesthetic impact associated with the
improvement of the combined sewer overflow. However, it is not
likely they would benefit much from the water quality change
brought about by the upgrading of t he sewage works. With a
population of 11,000 people living near the river, it is estimated that
there are likely to be around 240,000 recreational visits each year. The
literature suggests a willingness to pay of £1.73 per person per visit to
prevent the aesthetic impact brought about by the defective overflows.

• Angling: it is foreseen that the quality improvement of the sewage
works discharge into the river will allow the development of a new
coarse fishery, providing a benefit to anglers living in the region. the
literature suggests there is a willingness to pay £ 6.20 for each angling
visit.

• Environmental conservation: it was considered that the improvement
of the river ecosystem would also be valued by those who do not use
the river directly for recreational purposes. The environmental
conservation was estimated at £1.37m based on earlier UK researcy.
This benefit is much higher than that estimated for recreational uses.
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Chart 6
Summary of benefits from improving the quality of the river Medlock

Source: Tyson and Foster, 1996
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Adding up the flow of benefits and costs through time and discounting
them according to their timing, the present value of costs and benefits is
obtained (chart 6). The ratio of benefits to costs provides an indication of
whether the project is economically viable. A value greater than one
indicates that the project passess the economic test, whereas a value less than
one indicates a failure.

Chart 7 shows the ratios of benefits to costs for various discount rates
(5% versus 6 %), and also explores the impact of considering just the
recreational benefits or also including the value of environmental
conservation.

The results show that projects A and B can under no circumstances be
justified as the ratios of benefits to costs are always below one. The reason is
that the improvements to the combined sewer overflows are extremely costly in
relation to the willingness to pay of those partaking in informal recreation, who
are the main beneficiaries of the resulting aesthetic improvement.

On the other hand project C can be justified as long as the
environmental conservation values are included, but cannot be justified in
terms of the recreational benefits alone.
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Chart 7
Results of cost-benefit analysis for improving quality of the river Medlock
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5.3. Cost-benefit analysis of reduction of lead in drinking water

Another interesting UK example of the application of cost-benefit
analysis to EU environmental directives is the review of the directive on
drinking water quality, and in particular of the lead parameter that should
be applied. The standard in the original directive was 50 mg/l.
Notwithstanding, when the directive was reviewed it was proposed that the
standard be reduced initially to 25 mg/l (in 2003), and eventually to the new
limit recommended by the World Health Organisation of 10 mg/l in 2013.
There was some discussion as to whether this new standard should be
applied as a mean or a maximum. Due to the widespread use of lead, both
in the public drinking water network and in household plumbing, the cost
of meeting compliance with this new requirement would be particularly
high for the UK (of the order of £1bn to £4bn). 

Consequently, the drinking water regulator (DWI) commissioned a
cost-benefit analysis of this standard in order to support the British position
in the directive negotiations (OXERA, 1997).

The research identified two main groups of beneficiaries from the new
standard.

• Children, whose intellectual development may be affected by lead
consumed in drinking water.
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Figure 8
Impacts of lead in drinking water



• Middle aged men, who may suffer rising blood pressure as a result of
lead consumption, bringing about an increased risk of heart attacks
and hypertension.

The following methodology was adopted in order to assess the benefits
for children.

• The first step is to estimate the relationship between lead
consumption and IQ in children. A review of the scientific literature
shows that an increase from 10 mg/dl to 20 mg/dl of lead in the
bloodstream reduces the intelligence quotient by two points.
However, what is much more difficult is to trace out the relation
between lead absorbed from drinking water and the concentration of
lead in the bloodstream. One reason for this difficulty is that baseline
levels of lead concentration in the blood have declined significantly
during the last decades due to the success of other policies for
reducing environmental exposure to particularly the phasing out of
lead in petrol.

• The second step is to estimate to what extent children’s future wages
are dependent on their IQ. The reduction in IQ due to lead
absorption has a direct impact on future salary and probability of
employment, and also an indirect impact via its effect on
educational attainment. Two people with the same educational
attainment may obtain different salaries due to differences in their
IQ, moreover people with lower IQ usually reach lower levels of
educational attainment.
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Chart 8
Impact of a one point change in IQ on expected earnings

Fonte: OXERA, 1997
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• The final step in the evaluation of this benefit is to multiply the
change of lead concentration in the bloodstream by the expected
salary level and by the expected percentage change in salary due to
the IQ effect.

For assessing the benefits to middle aged men the following methodology
was adopted:

• The first step was to establish the relationship between lead
consumption, blood pressure and cardiovascular diseases. According
to the scientific literature, an increase in the concentration of lead in
the bloodstream from 5 mg/dl to 10 mg/dl would raise blood pressure
by about 1 mm Hg. The implication is that a reduction of the lead
limit for drinking water would reduce the risk of cardiovascular
diseases by about 0.1 %.

• The second step is to estimate the costs of this disease. These include
treatment costs, premature death and morbidity effects which reduce
the quality of life of survivors. The quantification of medical costs is
straightforward enough. However, valuing the human mortality and
morbidity effects is more complex; thus, two alternative methods are
used.

• Income loss. Under this approach deaths and diseases are valued
according to the income lost by those affected as a result of being
unable to work.
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Figure 9
Relative value of a life year at different ages and in different health states

Source: OXERA, 1997
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• Willingness to pay. Under this approach deaths and diseases are first
converted into units of  quality adjusted life years lost as a result. This
is done using the conversion rates illustrated in the Figure 9, which
permit the conversion of a perfect health year to an imperfect health
year at different ages. Thus, for example, a person who has a heart
attack at 60 but survives until the age of 80 in imperfect health loses
a number of quality adjusted life years equivalent to the area between
the lower and upper curve between the ages of 60 and 80. Using a £
2 m value of life, and assuming that each person who dies on average
loses 31 years of life, a value of £ 64.200 per life year is obtained. This
figure is multiplied by the number of lost quality adjusted life years in
order to obtain the monetary value of the disease.

It is important to note that both benefit categories are assessed in an
incremental manner relative to what would have happened anyway in the
absence of the directive. In the UK, 1 % of the water distribution piping is
renewed every year. Thus the level of lead in drinking water would decrease
gradually over time even in the absence of the directive. The principal effect
of the directive is simply to accelerate the pace of this natural process. 

To the benefits described above must be added certain others related to
the management of drinking water distribution systems. In particular, lead
pipe substitution could be expected to reduce treatment costs and water
losses in the distribution system. Notwithstanding, these benefits represent
only 10 % of the total, compared with the impact on children’s intelligence
which represents more than two thirds of the total.

Regarding costs, there was a wide range of estimates due to the difficulty
of knowing whether the requirements of the directive might be met simply
by altering the water treatment process, or whether a complete substitution
of the lead piping would be necessary. The minimum cost estimate is that
associated with a treatment only solution, while the maximum level is that
associated with the full replacement of lead pipes.

Figure 10 below presents the results of the analysis. The proposed
temporary standard of 25 mg/l is clearly justified according to the balance
of costs and benefits. The results for the average standard of 10 mg/l are
ambiguous. The range of possible benefits falls within the range of possible
costs. The standard of 10 mg/l as a maximum is clearly not justified.
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6. Mechanisms for establishing the economic model

Having reviewed the US, EU and UK experiences in the application of
economics to environmental decision making, it is interesting to ask: Which
are the factors which have most contributed towards the successful
implementation of the economic model?

On the basis of the previous discussion, it is possible to identify four
factors which have been particularly important in supporting the use of
economics in policy formulation. 

• First, the need of judicial support. In all the cases studied, economic
analysis was not taken seriously until it was made a statutory obligation.
Until that point, guidelines and exhortations had little practical effect.

• Second, the importance of an adequate institutional framework. The
entity in charge of performing economic analysis of environmental
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Figure 10
Results of the cost-benefit analysis for the reduction of lead in drinking water

Source: OXERA, 1997
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policies must have both the technical capacity and the political
autonomy to produce credible results.

• Third, methodological guidelines for economic analysis can be very
helpful. The reason is that they permit the standardisation of the
analysis, which is essential for facilitating comparisons between
alternative policies. They also help to ensure a minimum level of quality
for economic analysis.

• Fourth, the importance of the academic community. Environmental
economists in the UK played a key role in promoting the use of
economic tools by policymakers, and were directly incorporated
into the decision making process by the creation of academic
advisory panels. In the US, the academic community also plays an
important role, by providing a critique of official cost-benefit
studies as well as an alternative independent source of information
on environmental costs and benefits.

The discussion has shown that the economic model offers many useful
tools for the evaluation of environmental policies. These techniques help to
clarify the cost of regulations, and their relative efficiency in obtaining
environmental results. In the absence of this type of analysis, there can be
no certainty that these policies represent a net benefit to society.

The case studies presented in this paper confirm that the US continues
to be in the lead when it comes to applying economic analysis to
environmental problems. It is the only country that has succeeded in
conducting global economic evaluations of environmental regulations.
However, in Europe, increasing emphasis is being placed on economic
assessments, as is amply illustrated by the UK experience.

Nonetheless, even in the countries where the economic model has been
adopted with greatest enthusiasm, its impact on actual environmental
decisions has often been less than might have been anticipated. In reality, as
noted from the outset the economic perspective represents one view among
many of environmental decision making. It can never entirely replace the
political, scientific or environmental models, but rather provides a
complement to them.
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The discussion concludes with a quotation from Professor David Pearce,
who was largely responsible for the greater incorporation of economic
criteria into environmental decisions in the UK. During his long years of
experience in this field, he has acquired a very realistic understanding of the
influence that economists can have in the political arena. Thus, he says:

“If decisions were rational and efficiency was our only objective, then
economic analysis would have a great deal of influence. However, decisions
are not rational and efficiency is not our only objective. Therefore it would be
surprising if economic analysis had a great deal of influence.”

(Pearce, 2000a).
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OBJECTIVES AND TYPOLOGY OF
ENVIRONMENTAL TAXES IN THE

EUROPEAN UNION
Alberto Gago and Xavier Labandeira
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1. Introduction

The numerous evidences of the progressive environmental degradation
of the planet have given rise to initiatives from ecologist organizations and
international institutions (such as the UN or the OECD), to control the
most affected environmental variables. That effort has caught on with the
political agendas of the developed societies, involving a strong push to the
design and application of new environmental policies.

The objectives of those policies were first limited to the most evident
and focalized environmental problems (particularly to those easy to be seen
and felt, such as water pollution or the release of gases to the air) and to the
consequent use of conventional instruments as emissio-standards. However,
the limitations of adopting exclusively this approach were evident as time
passed. First, because certain environmental problems came to be known
(such as the depletion of the ozone layer or the so-called ‘greenhouse effect’),
which by far exceeded the scene imagined by the traditional policies of
regulation-control-sanction. Secondly because, apart from the lack of
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effectiveness of conventional approaches (i.e., the incapacity for reaching
certain levels of environmental quality), many economists showed their
negative effects on economic efficiency. 

The subsequent debate left no shadow of a doubt. Modern
environmental policies do not give up the traditional control standards, but
they count on the so-called market based instruments and, among them, on
environmental taxes inspired by the polluter pays principle (PPP). This is
the starting point of our exposition.  Environmental taxation is effective to
control many of the current environmental problems and it does it in an
efficient way, i.e., at the lowest possible cost. From here on, our interests will
focus on the definition of these instruments and their best possible use.

Therefore, we start with an epigraph devoted to put forward the main
aspects of environmental tax design (linkage with the environmental problem,
evaluation methods of the damage caused, tax rate, etc.), and to explain the
practical operation and fesibility of these instruments. The third epigraph
deals with the diverse effects caused by the applications of environmental
taxes. We verify here that these instruments have a different incidence in terms
of competition, prices and revenue distribution, and that all these questions
must be taken into account to avoid errors when using them.

We have also tried to draw conclusions from the compared experiences
in the context of the developed countries. The epigraph 4 is concerned with
the description of the reality in the use of environmental taxation, including
a general typology and its revenue importance. Besides, it emphasizes the
operation of practical figures (such as the Swedish tax on sulfur emission or
the EC ecotax proposal), which can be useful to potential users. 

The conclusions of our work gather the projection of the previous
materials in political terms, with an interest that, in our opinion, exceeds
what is usual in this kind of exercises. That is because the revision of the
experiences allows us to prove that environmental taxes are playing an
important role in one of the proposals of tax reform: the recent ‘green tax
reform’. The main innovation of this reformist model is the idea that
environmental taxes can be used both to protect the environment and to
offset the cuts carried out in direct taxes (basically in income taxes and social
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security contributions), guaranteeing revenues and taking on the role of
altering the tax system.

This was the scheme that inspired the tax reforms carried out in the
Scandinavia during the first half of the 90’s, and which underlies in the
recommendations of the European Commission’s (1993) white paper on
growth and employment. However, these proposals begin to be discussed in
the rest of Europe as well. In the same way, Spain is involved in this
reformist tide. In any case, such a fiscal transformation requires a previous
planning of the changes tax by tax, evaluating their applicability, measuring
their effects, and adapting their operation to the tradition, culture and tax
system of the country.

2. Environmental taxes: definition and design

2.1. The environmental tax

We can define environmental tax as a compulsory payment that must
be carried out by those polluters releasing polluting substances, and which
is operated through a tax rate related to the environmental damage. It
must be noticed that the definition avoids any reference to the use of the
receipts; that is because a tax cannot be labeled as environmental just
because of the fact that its revenues will be used to improve the
environment. Accepting this would lead us to consider any tax as
potentially environmental. That is why we pay attention only to the
environmental characteristics of the taxes from the point of view of the
revenue, independently from their subsequent use.

Another step in the terminology: a ‘pure’ environmental tax would
measure directly the releasing of pollutants to the environment, i.e., a tax on
emissions. However, in practice, many more tax figures collaborate as well
in the prevention of the environmental deterioration without that direct
measurement. This is the case, for instance, of  taxes levied at production or
use of goods that have harmful effects on the environment. As we will see
afterwards, these ‘impure’ environmental taxes have important advantages of
applicability, collecting efficacy, and a reduced administrative cost, although
their environmental rationality may be smaller. 

371



2.2. Basic elements of the tax design

2.2.1. Linkage with the environmental problem

The first key point in the design of environmental taxes is the existence
of a strong linkage between the selected tax and the environmental problem
to control. The evaluation method chosen determines the degree of
connection between them, with two possibilities:

a) ‘Direct methods’ which determine the tax base through direct
calculation procedures of pollutant discharges. Normally, the direct
methods facilitate a precise knowledge of the environmental damage
generated and allow defining the right incentives. However, that will
not always happen, particularly when the discharges are measured at
the end of the process. In this situation, it is preferable to study
whether the applied technology could produce environmental
improvements without being postponed until the end of the process.
If this is the case, either the tax modifies its measuring system, or its
environmental efficiency will be reduced. 

b) ‘Indirect methods’. Sometimes, the direct measurement may be difficult
because of technological reasons, lack of an appropriate measuring
point, or because of the large number of sources to be monitored. In
those cases, environmental taxes can resort to indirect or objective
methods that determine the tax base using physical or economic
indicators considered representative of the environmental damage
generated. For example, the liquid discharges of a house could be
determined through water consumption, which in its turn can be
determined by the number of members of the family. In the same way,
the volume of discharges of a company could be estimated from its
consumption or from other variables such as the number of workers
or its sales.

Depending on how these two questions are solved, the connection
between the polluting event and the fiscally observed one would be more or
less close. Some practical examples would let us understand how this matter
could affect the operation of environmental taxes.
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Liquid-waste tax. Let us suppose, firstly, that we are trying to draw a tax
to reduce the volume of liquid wastes applying the PPP. Being either the
families or the companies responsible, a correct adjustment would require
that the matter to be taxed should be the sewage itself. So that, there should
be applied a direct estimating method, i.e., some procedure that would
allow to carry out the measurement in the connection with the drains or in
equipped terminals. If this procedure did not exist or its applicability  were
doubtful, the alternative could be a taxable matter such as water
consumption as an indicator of polluting capacity of liquid waste (the more
clean water enters, the more used water should come out). It is obvious that,
especially in the case of companies, the linkage achieved with the second
design would not be perfect, as there might be companies with an intensive
consumption of water with a reduced level of wastes and vice versa, and that
would limit the capacity of altering the  behaviour of polluters.

In case that water measuring were not feasible either, the design of this
tax would permit a third option, which could be based on an pure objective
method, by calculating the potential wastes through an estimated
consumption. The operation of a tax of this kind would be based on two
hypotheses: the connection between clean water entering/dirty water refused
and the relation between real consumption and estimated consumption. It
is obvious that the linkage established in this option is defective and it
would reduce the environmental rationality of the tax.

Urban solid-waste tax. In the same way as in the previous example, we
can imagine linkages with different degrees of precision. One solution could
consist on a measurement in the way out, for example weighting the wastes
when collected. If this solution were not feasible individually, another
option would be a collection conditioned to the use of a particular kind of
trash bags, setting the tax on their purchase. Thus, the more solid-wastes the
more trash bags are needed, and more taxes. As a third solution taxes can be
linked with the weights in rubbish dumps or incinerators, so that the more
volume the more tax payment to be distributed among citizens. In the last
case, the individualized incentives are diluted for the change of behaviour in
the refuse production, so this linkage would be rather ineffective.  

Tax on the emissions of sulfur dioxide (SO2). The first problem is the amplitude of the
facts potentially subjected to tax, including the production of electricity, transportation,
etc. Therefore, a first strategy could lay in limiting the field of incidence, taxing
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only the most pollutant sectors. From here on, different solutions can be
applied, from a pure tax on emissions to an objective design. An
intermediate option would be to use the quantitative and qualitative data on
the consumption of fossil fuel in order to make an estimation of the
emissions produced.

The examples we have dealt with allow us to understand how a series of
hypothesis more or less precise give way to environmental taxes more or less
effective. These transfers are not extraneous to any tax system, but they warn
of the measures that must be taken not to reduce environmental taxes to
simplistic arguments and collecting efficacy.

2.2.2. Environmental taxes on emissions and on products

As soon as we decide the matter to be taxed, the base estimation method,
and the linkage with the environmental problem, we have to determine the
structure of the environmental tax. According to those characteristics, we
can classify the environmental taxes as follows:

a) Taxes on emissions, which use direct methods to estimate the tax base,
with a good relation between the fiscally observed and the negative
environmental behavior. Most times, those figures have a slim relation
with the tax system, as they are the result of an ‘ex novo’ design apart
from the traditional indirect taxation and even from the tax
administration. They are usually set, decided, and managed by
agencies of environmental protection and not by the fiscal authorities.

b) Taxes on products, which use indirect or objective methods to estimate
the tax base, differing depending on whether they subject inputs of
productive processes or outputs for final consumption. The
environmental taxes on inputs subject goods with a harmful effect on
the environment. Their design can be based on the input itself or on
any of its characteristics; for example, a tax on fossil fuels in the first
case, or a tax on the amount of carbon of each fuel in the second case.
On the contrary, taxes on outputs are levied on the final consumption
that causes negative environmental consequences. They are usually
specific taxes, although they can also be defined through
differentiated tax  rates in the VAT.
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The advantages of the environmental taxes on products are associated
with reduced application costs because they calculate the tax bases using
accessible information for the public sector, they use preexistent
administrative-liquidating procedures, and they are simpler and cheaper
than the environmental taxes on emissions1 . On the other hand, their
valuation will essentially depend on their environmental efficacy and
rationality, i.e., on the correlation they can establish between the use of the
products and the environmental problem we are dealing with. If there were
not a close link, the taxes on products would fail, with the extra risk of
introducing distortions in the behaviour of agents.

2.2.3. Tax Rates

The rate of an environmental tax can be defined considering the
environmental standards (that is, minimizing the costs of each level of
environmental quality), or depending on the amount of pollutants emitted
by the taxpayer.

Uniform tax rate for all the polluters. In uniform environmental taxes, in
which the location of the polluter is not important2 , economic efficiency
calls for the use of a single taxation. Single taxation guarantees an
appropriate distribution of  the responsibility to abate among the polluting
agents, and it facilitates the application and management of environmental
taxes.

Variable tax rate for polluters depending on their location. Following
efficiency reasons, an exception to the use of single environmental taxes
would occur in non-uniform environmental problems where the polluters
cause different damages depending on their geographical location3 . In this
context, the polluters that cause the most negative environmental damages
must bear more larger tax rates, and vice versa. The problem is that the
application of these individualized taxes involves high administrative and
calculation costs, so the expected profits in terms of efficiency can be greatly
reduced.
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2 This is the case of CO2 releases to the atmosphere, whose damage is independent from its geographic
source.

3 An example of this kind of problems is that of the acid rain, in which the geographic location is essential in
order to determine the environmental damages, as they will depend on the dispersion conditions of the pollution.



Variable tax rate according to the emission levels. Now other criteria
determine the definition of the environmental taxation. Normally, it is used
in  to favour the social acceptance of the tax, as it burdens more, in absolute
and relative terms, that who causes more environmental damage, and it can
protect key economic sectors. Obviously, this method implies an
inappropriate distribution of responsibilities of polluting control among the
different agents, so it is inefficient both from an optimum perspective and
from a second best approach. In this case, the rate can be defined as:

a) Increasing tax rate according to the level of emission, which pretends to
charge more to those polluting more and to stress the incentives to
reduce gradually the environmental deterioration.

b) Decreasing tax rate according to the level of emission, which normally
reflects secondary environmental objectives in relation with others of
an economic kind that can be related with questions of international
competitiveness, defense against unemployment, and protection of a
particular sector or region.

2.2.4. Allocation of the environmental revenues

The receipts obtained by environmental taxes can have or not a
predetermined destination within the public budget. Therefore, we can
make a distinction between:

a) Earmarked environmental taxes, in which the revenue has a
prearranged application to a particular environmental objective, such
as purification of urban liquid waste. The allocation clarifies the
relation revenue-expenditure, emphasizing the environmental nature
of the tax and probably achieving a higher social approval4 . However,
the main problem is the risk of over-investment or under-investment
derived from the assumption of specific objectives, especially when
the revenues are not known and stable, and when it predominates a
financial purpose that can work to the detriment of the environmental
effectiveness of the tax.
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b) Non-earmarked environmental taxes, in which the advantages and
difficulties operate in the opposite sense, with a certain proviso. Now,
the environmental receipt could be used with the objective of a fiscal
reform, replacing in fact distorting taxes by environmental ones. In
any case, that strategy could make taking objectives to have priority
over environmental objectives.

2.2.5. Applicability of environmental taxes

It seems to be obvious that the level of practical fasibility of
environmental taxation has a close connection with the design aspects we
have already dealt with. Nevertheless, environmental taxation makes its
applicability conditional on other factors of an administrative and
institutional nature, which are very important to the success of any fiscal
change.

Administrative integration in the tax system. The first thing to consider is
the integration possibilities of the environmental taxes in the tax system in
force. The bigger is the use of the current fiscal techniques and mechanisms,
the smaller are the problems derived to their calculation, clearance, and
management procedures. From this point of view, it is better to work with
simple taxes, which use indirect methods of estimation and which have a
fixed tax structure and are geographically uniform.

High collecting capacity. This principle is in a way in opposition to those
of environmental effectiveness and economic efficiency (externality
internalization), especially when the introduction of an environmental tax
depends on its revenue amount and on its temporal stability. The search for
environmental taxes with a marked collecting profile may facilitate the
definition of more intense control policies, but it works deliberately against
the design of efficient taxes from a environmental and economic point of
view.

Social acceptance. A relevant factor in the sucess of environmental taxes
is the response of the socio-institutional sphere which it must affect. On the
one hand, claimants and addressees of the environmental policy can adopt
strategic attitudes against its introduction: the governments using
environmental taxes to its own advantage through  political marketing; the
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ecologists claiming more intensity in the applied instruments; and the tax
payers exerting an influence as an interest group. In any case, the
environmental taxes will probably have more social acceptance in the
moment they contribute to remedy the degradation of the environment
without generating an increase in the tax burden. Sometimes these two
phenomena are clearly connected; for instance, when the collection of a tax
are used to finance environmental actions that should have been undertaken
by the charged agent.

Feasible jurisdictional assignment. As a rule, the jurisdictional assignment
of  environmental taxes should correspond to the spatial effects of the
environmental deterioration. That conclusion infers from the results of the
theory of fiscal federalism, which states that the public goods (in this case,
the environmental quality) must be assigned preferably by jurisdictional
units able to exhaust their effects. However, in many cases it is not possible
to apply this prescription because of institutional restrictions (lack of a
global jurisdiction for global environmental problems, impossibility to
decentralize on a large scale for its high management costs, etc.). In this
context, the best solution is to assign the specific environmental taxes to the
closest jurisdictional level among the existing ones.

Compatibility with the tendencies in tax reform. Finally, another
institutional countraint that must be taken into account refers to the
connection of the environmental taxes with the tax system in force.

Most of the arguments we have dealt with reveal the existence of a
certain incompatibility between the enviroeconomic efficiency criteria and
those of practical viability. The solution to this trade-off will have to be
determined by policy makers, making explicit the nature of the used taxes:
essentially environmental when the environmental efficiency prevails, and
essentially financial and pragmatic when feasibility guides the tax.

3. Evaluation of the effects from environmental taxation

3.1. Microeconomic effects

We are referring here, essentially, to the behavioural changes derived
from the use of corrective instruments via prices in environmental policies.
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The rationality of environmental taxes requires the polluters to react to the
modification in the relative prices they are facing, producing an increase of the
economic efficiency due to a market failure correction (negative externality). 

The modifications in the behaviour have to do, basically, with the legal
incidence or impact of the tax and with the shifting process of the tax
burden. When that shifting is not possible it is likely that, with an accurate
design, the tax works in an effective way, modifying environmentally
harmful habits in consumption, stimulating operative changes in the
production, or motivating to choose new technologies. That will also occur
if the shifting does exist but it was anticipated and provided by the regulator.
All the effects listed above can affect both companies and consumers, as it
occurs in the modification of certain intermediate or final consumption, in
the operation of polluting processes (e.g. uses of machinery or
transportation vehicles) and in the adoption of technologies
environmentally more favourable (e.g. use of more efficient devices from an
energy point of view).

When the tax aims at reducing the consumption of a certain pollutant,
the size of behavioural change will depend on the shifting of the tax to
prices. Obviously, the magnitude of this flexibility is connected with the
presence of substitute goods and with the considered temporal extent. For
example, a tax charging the emissions in the electric sector would bring
about an increase of the electricity price, would lead to a lower consumption
of electricity as there exists substitutives as natural gas, and the reaction will
be higher in the long term through technological change.

Therefore, in this case, the effects on the agents behaviour would be
appropiate when the tax increases the price of a pollutant good with high
price elasticity. In order to do that, the tax must be applied as close as
possible to the product whose price is going to be increased, and its action
must be specific (to stimulate substitutability) and prolonged.

When the tax aims at stimulating the development and introduction of
clean technologies, its success will depend on the possibilities of
development and availability of these technologies, on the tax design, and
on the shifting possibilities of the tax burden. In any case, the increasing cost
of the products due to the environmental taxation (forward shifting) can
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also lead the producers to search for new clean technologies, or to adopt them,
in order to avoid the loss of market share, especially in the medium and long
terms. Finally, although the development of clean technologies must be
achieved in the corporate sector, the technological shift can be fiscally
induced both on companies and on final consumers.

3.2. Macroeconomic effects

From a macroeconomic perspective, environmental taxes can generate
effects on basic economic variables. Firstly, increase in the price level is
likely. Such a price modification can be explained by the necessary corrective
nature of environmental taxes, although the consideration of the social costs
derived from the economic activity can bring about tensions and
inflationary spirals in the short term. In a situation in which price control is
a basic objective from economic policy, it is recommended to introduce
environmental taxes gradually, and to avoide any abusive shift to prices.

Environmental taxation can also affect economic growth and, in fact,
the analysis of these effects is a preferential subject for economists and
regulators. In this sense, it has been especially analyzed the changes induced
on competitiveness and employment, which are potentially important
questions on traditional economic sectors with poor environmental
indicators.

The processes of cost internalization will probably bring about an
output reduction of certain economic sectors because of the competitiveness
loss with regard to other activities or foreign products. The latter can be
particularly pernicious as it causes an economic cost without environmental
benefits5 . It is obvious that this fact will bring about negative effects in the
level of employment and investments, although the increasing importance
paid to environmental questions provides the emergent economic activities
with new opportunities, which may partially or totally balance the previous
losses.
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In general, the macroeconomic considerations have limited the scope of
environmental taxation. Particularly, for fear of losses of economic growth,
competitiveness, and employment, policymakers have acted cautiously:
firstly, promoting the use of environmental taxes to improve the economic
growth and employment, in the sense indicated by the of double dividend
from environmental taxes6 ; secondly, minimizing the economic risks of the
environmental taxation through generous exemptions and compensations to
those sectors which have intensive pollutant emissions, by addressing
taxation to modify the habits of final consumers with environmental
influence. 

3.3. Distributive aspects

Despite the little attention paid to this matter so far, there are many
reasons that make us to worry about the effects of environmental taxes on
income distribution. Firstly, the nature of some of the goods susceptible to
be charged by environmental taxes, make the distributive aspects play an
important role in the definition of policies. For instance, it is normal that
these taxes increase the prices of necessary goods (water, electricity, etc.)
originating, in this way, negative effects from a distributive point of view. In
the same way, the very introduction of environmental taxes in the tax system
can generate distributive risks. In fact, it is usual for environmental taxation
to be introduced neutrally, replacing progressive direct taxes by indirect
taxes.

Therefore, measures to remove or to minimize the regressive effects of
the environmental taxation are needed. Those measures can make the
application of environmental taxes more feasible; furthermore, they allow to
keep the objectives of social justice that public policies defend.

The reduction of the negative distributive effects of environmental taxes
can be put into effect through different alternatives. The measures can
operate on the  internal structure of  environmental taxes, selecting those in
which there is a certain connection between the tax payment and the
economic ability of the taxpayer. There can be also established individual,
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direct compensations to the interested party, by means of direct income
transfers or by means of a reduction in other taxes. Finally, the
compensations can be direct on generic, for example charging the pollutant
activity and granting clean alternatives.

3.4. Evaluation of incidence

Firstly, we have to distinguish between the evaluation of the effects of the
environmental taxation from an ‘ex-ante’ perspective and an ‘ex-post’ one.
Obviously, it is preferable the second option because we know the reported
results. However, the need of these evaluations usually appears in the
moment of discussion and design of environmental taxes, so the ‘ex-ante’
approaches are needed. 

The main objective of these economic evaluation exercises should be to
contrast, in practice, the theoretical advantages of environmental taxes. In
order to do that, we have to estimate the achieved environmental profits (in
terms of reduction of emissions and their subsequent valuation), the
environmental revenues, and its distribution among the agents.

There are many methodological alternatives to calculate the ‘ex-ante´
incidence of  environmental taxation, being part of the regular
instruments in Economics. Here we make an abridged account of the
most commonly used methods in this field, particularly of the input-
output and general equilibrium models, and of estimations with
microeconomic data.

a) Input-output models. From the input-output tables, with detailed
information of the intersectorial dependencies that exist in an
economy, it is possible to extract the effects originated by the
introduction of an environmental tax applied in a productive phase or
a particular economic sector. The input-output models are especially
suitable for estimating price modifications and environmental effects
(new emissions) caused by environmental taxes.

The great advantage of the input-output methods is their sectorial
disaggregation, although they require using tited technological coefficients.
This is a strong assumption, especially when we analyze the effects of
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instruments that intend to influence on the technological structure of the
economy which, in practice, limits its applicability to the calculation of
impact effects in the short term.

b) General equilibrium models. These models permit to overcome most of
the previous problems. Their objective is to analyze effects determined
exogenously over the equilibria of the different markets that make up
the economy, reporting on the main economic variables. Once we
have the balanced values of the structural parameters of the model, it
is possible to calculate the new equilibrium under tax policies of
environmental control.

Within this approach we can distinguish between applied general
equilibrium  models, which usually use data from social accounting tables
(input-output data and on final consumers), and dynamic general
equilibrium  models. The first permit a high disaggregation but they do not
give an account  of  the transitional costs to the equilibrium; however, the
dynamic specifications make the disaggregation complex but they give an
account of the transition process.

c) Estimations with microeconomic data. The calculation of the effects
of environmental taxes is relatively limited by the lack of reliable
and continuous information. However, the surveys on familiar
expenses existing in many countries allow estimating the response
of the final consumers to the changes in the relative prices induced
by environmental taxes. These estimations can refer to the
consumption of a single good (with the calculation of the respective
price elasticities), or can inform on the cross-relations between the
prices (complete demand system). The second alternative is,
obviously, more complex but it guarantees results more consonant
with reality.

There are multiple advantages in the estimation with microeconomic
data. It models the behaviour of the agents, so the motivating effects of the
tax can be explicitly analyzed. Moreover, welfare measures can be delivered
and the distributive effects of the tax can be analyzed. As limitations, we can
mention the partiality of the analysis, which is only valid for a short period
of time and for one group of agents, and the impossibility of calculating
some effects from environmental taxes
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4. Environmental taxes in practice

4.1. Environmental taxes in the OECD

From the beginnings of the 80s, environmental taxes have not stopped to
spread within the developed countries. The list of figures is larger and larger.

Thus, the tax on CO2 emissions, which is normally instrumented in the
consumption of fossil fuels, is an essential issue in the discussions on
environmental policies in most OECD countries from the beginnings of the
1990´s. 

Charts 1 and 2 provide an account of the diversity of these experiences
by summarizing part of the contents of the OECD Revenue Statistics
(OECD 1994,1995). Chart 1 enumerates some specific environmental taxes
that have been used by OECD countries to ilustrate the great possibilities
permitted by this intervention mechanism, without exhausting, of course,
the alternatives that could be used. Chart 2 gives an account of the utilization
of the most important environmental figures, leaving aside taxes with a more
general profile and with a less precise environmental profile (for instance,
taxes that charge electricity consumption or transportation vehicles).
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Chart 1
SOME SPECIFIC ENVIRONMENTAL TAXES IN THE OECD

Lubricant oils

Batteries

Plastic bags

Non-returnable empties

Fertilizers

Halons and CFC´s

Raw or unrefined material

Tires

Non-recycled paper

Pesticides

Finland, The Netherlands

Belgium, Canada, Denmark, Portugal, Sweden

Iceland, Italy

Belgium, Canada, Denmark, Finland, Norway

Austria, Finland, Sweden

Australia, Denmark, USA

Denmark

Austria, Canada, Portugal

Belgium, France

Belgium



The first five groups of chart 2 refer to taxes on emissions, which were
calculated directly or indirectly. In the first two columns, there figure the
taxes on sulphur, nitrogen, and carbon oxides(SO2, NOx e CO2),precursors
of acid rain and climate change, respectively. The third colum deals with
taxes on the noise caused by airplanes in areas close to airports; in the fourth
column, water pollution; and in the fifth column on the disposal of refuse
in rubbish dumps and incinerators. The last column refers to the tax
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Chart 2
EXPERIENCES OF ENVIRONMENTAL TAXES APPLIED IN THE OECD

COUNTRIES

GERMANY

AUSTRIA

BELGIUM

CANADA

DENMARK

USA

SPAIN

FINLAND

FRANCE

THE NETHERLANDS

IRELAND

ICELAND

ITALY

JAPAN

NORWAY

NEW ZEALAND

PORTUGAL

SWEDEN

SWITZERLAND

UNITED KINGDOM

SO2, NOx CO2
Noise

(planes)
Liquid
releases

Solid
wastes

Differentiation
of petrol



Chart 3
EVOLUTION OF ENVIRONMENTAL TAXATION IN THE OCDE1

Notes:
1 All digits indicate percentage over the total revenues of the country.

Source: Gago and Labandeira (1999)

differentiation of petrol, to benefit a cleaner alternative (unleaded petrol),
subjecting it to a lower tax rate.

What it seems to be unquestionable at the sight of that information is that
environmental taxes are not something new in our institutional environment,
and that they allow any  country to choose among a large number of
instruments to be applied in environmental policy, apart from the additional
resources that they provide. Chart 3 summarizes the evolution of
environmental revenues in relation with the whole of the fiscal revenues in
the OECD countries. As we can see, the relative importance of the
environmental taxation has largely increased in the last years, both in
average and in most countries. 
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GERMANY

AUSTRIA

BELGIUM

CANADA

DENMARK

USA

SPAIN

FINLAND

FRANCE

THE NETHERLANDS

IRELAND

ICELAND

ITALY

JAPAN

NORWAY

NEW ZEALAND

PORTUGAL

SWEDEN

SWITZERLAND

UNITED KINGDOM

Mean OCDE 5,69 6,49 0,80

Difference

0,64

1,19

1,27

1,84

0,16

1,96

0,00

3,32

2,62

-1,00

-1,56

0,99

1,59

0,96

-0,79

0,61

0,90

0,38

0,46

0,29

1996

6,08

5,19

5,10

9,01

2,43

6,75

4,91

10,78

8,88

9,54

6,07

6,12

2,32

10,47

3,95

11,35

7,90

6,15

5,00

1,61

1990

5,44

4,00

3,83

7,17

2,27

4,79

4,91

7,46

6,26

10,54

7,63

5,13

0,73

9,51

4,74

10,74

7,00

5,77

4,64

1,32



4.2. Some representative taxes

In order to analyze the practical operation of environmental taxes we have
chosen some experiences wich are illustrative, among the large possibilities
available. The selection was determined, basically, by the high of fesability
of these figures, apart from the fact that they cover the most significant
applications. 

4.2.1. Taxation against acidification: Sweden

Since January 1991, Sweden has a product tax levied on certain
fossil fuels with sulphur content and that are used to generate energy.
The existence of a stable relation between the fuel characteristics and
actual emissions, together with the existence of a refund mechanism to
those agents that reduced the emissions using clean technologies, allow
us to define this figure as a tax on emissions with indirect estimation.
This tax aims at the reduction of sulphur oxide emissions, decided by
the Swedish government, at the lowest possible cost. 

The Swedish tax on SO2 emissions pursues the reduction of acid
rain phenomena that cause important ecological damages to forests,
lakes and vegetation, as well as harmful effects on buildings and other
human edifications. The difficulties to obtain information on
environmental costs lead to determine the rate from the
desulphurizing costs of the fuel at issue, and from the market price of
fuels with less sulphur contents. As the tax was put into force as a part
of a reform package for the Swedish tax system, its receipts are not
earmarket.

This tax seems to be deeply influenced by the markets. The average
content of sulphur in fuels has decreased and the efficiency of emission
reduction mechanisms has improved. Therefore, the tax revenue has
fallen significantly below the government’s predictions on revenues.
Finally, the tax administration is very simple because it uses the same
systems as those of the environmental regulation in force. 
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4.2.2. Tax on water emissions: The Netherlands

The taxes and duties used in The Netherlands to control the quality of
the waters are in operation since 1969. The environmental management is
divided between the central government (sea and river waters, and principal
canals), and the so-called Water Local Councils; even though all these
institutions use similar economic instruments. The difference lies on the
fact that the revenue collected with these instruments by the Councils must
bear the expenses of the water sanitation, so it acts as a duty. The state
agency must also assign its revenue to certain uses as grants for investments
in the pollutant companies, and payments for the victims of pollution.

Polluters must pay taxes in accordance to the number of equivalents of
pollution emitted. The pollutants included in the system are those that
impose an extraordinary demand of oxygen in the waters, although heavy
metal emissions are also considered. The system sets fixed fees to families
and small companies. Medium-sized firms can ask for a direct measurement,
or they can pay according to an indirect estimation. Finally, companies with
great emissions pay from actual measurements of quantity and emission
concentration.

In comparison with other European countries, the Dutch taxation in
this field is relatively high and it doubled between 1980 and 1992. In fact,
it is presumed that the  improvement in the levels of environmental quality
was caused by this. As a sub-product, considerable revenues of these taxes
seems to have provided with excessive processing plants.

4.2.3. Taxation on solid wastes: Denmark 

The Danish tax on solid wastes was put into effect in 1987, undertaking
modifications in the definition of the gross tax base and a rise in the tax rates
by the beginnings of the 1990´. It aimed to reduce the volum of the
generated wastes, to promote recycling and the use of products with a longer
life. The gross tax base is determined by the weight of the wastes carried to
rubbish dumps and incinerators, although what is recovered from these
facilities is deduced from the tax base. Taxation is different depending on the
reception by dumps or incinerators, and the revenue is not affected.
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The incentive effects achieved with the tax are remarkable, as it
brought about a significative fall in the amount of refuse carried to the
rubbish dumps and incinerators, and a rise in recycling. As negative results,
we can emphasize the increase of illegal dumps.

4.2.4. Tax on CO2: the European Union proposals

The most ambitious project for the installment of an European
environmental tax was first proposed in 1992 by the European
Commission. The tax would charge energy and carbon dioxide emissions,
and it was designed to control the European emissions of CO2 in order to
achieve the objectives established in the Rio summit  that year. The proposal
provided that the tax would be a combination, in the same proportions for
the reference framework [a crude oil barrel of standard quality (SCB)], of a
tax on the carbon contents of fossil fuels and of a tax on all the non-
renewable energy resources. In this way, fuels as coal would be subjected to
two taxes, while nuclear energy would be subjected only to the energy
component.

The Commission sought to introduce this tax in 1993, reaching a rate
equivalent to ten USS per SCB in the year 2000, revenue to be received
directly by the governments of the member States. The proposal also
considered the suitability of using the fiscal revenues to reduce other taxes,
instead of increasing public expenditure, with the possibility of exempting a
number of sectors energetyc intensive in order to protect the international
competitiveness of the Union. In any case, the disagreement of some
membery with the rise of the Union’s fiscal power or with its potential
negative effects on the economic growth blocked, until now, the
introduction of this tax. 

5. Conclusions: the green tax reform

Taking into account all the facts we have dealt with, we can state that
environmental taxes are instruments with a future in modern tax policies.
However, it is necessary to insert the environmental taxes in a model of the
tax reform. In fact,environmental taxes are part of a new proposal of fiscal
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change, called ‘green tax  reform’, which proposes a general incorporation of
them to the tax system, adopting the referential role of compensating the
cuts carried out on direct taxation and on social security contributions. 

In fact, the previous examples of environmental taxes are part of
ambitious programs for a complete tax reform. Particularly, a number of
countries of the North of Europe [Sweden (1990), Norway (1992),
Denmark (1994), The Netherlands (1995) and Finland (1997)] have put
into effect green tax reforms during the last decade. Those ambitious
proposals open, without doubt, a path of great interest for all the European
countries. 

In short, there are many and different common elements in these
experiences. Firstly, they insist on reduction of the direct taxes through fall
in marginal income taxes. Secondly, they share a tendency to soften the
taxation on labour with diverse proposals to lower the social security
contributions. Finally, the loss in the revenues motivated by the cuts in
direct taxation is recovered with environmental taxes through a number of
procedures. Firstly, with the adaptation of the traditional energy taxes to the
environmental argument and the increase of their amount. Also with the
incorporation of new ‘pure’ environmental taxes, with more or less
specificity. Finally, with the correction of the preferential treatments of
traditional direct taxation to avoid behaviours that are environmentally
harmful.

Thus, there is a triple goal after this reformist scheme. First, an
economic-fiscal objective, which intends to reduce the efficiency losses
caused by the high marginal taxes and by the lack of neutrality. Second, a
strictly environmental objective with to the use of new environmental
figures. Finally, a labour objective to help job generation through a
reduction of its taxation. 

To sum up, this is the way we can define the so-called green tax reform
model. Chart 4 anticipates how this model could be expressed in phases and
contents. We can distinguish a first phase in which the proposals of reducing
direct taxation are complemented by an adaptation of indirect taxes in
environmental terms. In a second phase, there is a progressive incorporation
of new taxes with environmental purposes. The third phase defines the
compensating systems that must solve the distributive, competitiveness, and
activity delocalization problems caused in the reformist process. 
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In conclusion, we are dealing with new taxes that assume, as a priority,
the objective of modifying harmful environmental behaviours. Nevertheless,
as we have seen, these are not specific and apparent figures, but powerful
instruments of public intervention. Moreover, they can be part of a new
proposal of tax reform (the green tax reform), marking a new path, which is
very close to the tax schemes currently in force in the developed countries.

Chart 4
THE GREEN TAX REFORM MODEL

General outline

Assignment of an strategic role to environmental taxation. Apart from the
environmental objectives (environmental dividend), it takes the fiscal objective of
altering the ‘tax mix’ as a substitution of direct taxation, in a model of stable
revenue devoted to reduce the tax distortions (fiscal-economic dividend). .

Phases and contents

I. Revision and clean up of the tax system in force, incorporating
environmental taxes:

• With proposals to substitute the highest marginal rates in the personal
income tax and/or social security contributions for environmental taxes
able to maintain the revenues.

• Readapting the indirect tax burden, especially energy taxes, to the new
environmental arguments (tax burden according to the level of pollutant
emissions)

• Removing traditional, negative fiscal solutions in environmental terms
(basically reinvestment exemptions, accelerated depreciations, and
allowances for acquisition of devices that do not take into account the
environmental effects of the applied technology)

II. Progressive introduction of new ‘pure’ environmental taxes in the area of
direct taxation (taxes on pesticides, fertilizers, oils, non-returnable empties, etc.)

III. Simultaneous establishment of compensation systems for taxpayer
groups and the most damaged industrial sectors, using fiscal instruments
(exemptions) and programs with grants or fiscal incentives for investments in
clean technologies, regeneration.

391



392

6. Bibliographic references

Comisión Europea (1993): “Crecimiento, Competitividad y Empleo: Retos
y Pistas para Entrar en el Siglo XXI”. Bruxelas. Com (93), 700 final,
DOCE supl. 6/1993.

Gago, A. e Labandeira, X. (1999): La Reforma Fiscal Verde. Teoría y Práctica
de los Impuestos Ambientales. Madrid. Mundi Prensa.

Labandeira, X. (1996): “Market Instruments and the Control of Acid Rain
Damage”. Energy Policy, n.º 24, pp. 841-854.

OCDE (1994): Managing the Environment. The Role of Economic
Instruments. París. OCDE.

OCDE (1997): Environmental Taxes and Green Tax Reform. París. OCDE.



A Economía Ambiental trata de ofrecer unha visión global do funcionamento
do sistema económico, sen esquecer que o medio ambiente é o punto de

partida e o destino de todos os bens e
servicios que inflúen no noso benestar. Esta
visión global é imprescindible para acadar
o obxectivo último: un desenvolvemento
que implique melloras perdurables na
calidade de vida. Así, foi de sumo interese
a realización en Galicia dun seminario sobre

Economía do Medio Ambiente que proporcione unha visión xeral dos avances
nesta disciplina e ilustree as súas potencialidades, cunha revisión de estudios
empíricos sobre problemas concretos. Nesta toma de contacto están presentes
un nutrido conxunto de economistas ambientais con experiencia solvente en
áreas coma a paisaxe rural, os RSU, as emisións á atmósfera, a contaminación
acústica, prácticas agrarias, xestión pública da auga, etc., xa relevantes en
Galicia e que, polo tanto, poden interesar más aló dos propios grupos de
investigación en economía ambiental. As aportacións deste seminario interesan
tanto á comunidade científica galega (biólogos, enxeñeiros, químicos, etc.)
coma ós axentes institucionais que interveñen día a día na definición e
implantación de políticas, controis, incentivos, etc., sobre temas de xestión
de recursos e do medio ambiente.

ECONOMÍA AMBIENTAL E SOCIEDADE
ENVIRONMENTAL ECONOMICS AND SOCIETY
I SEMINARIO


