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„How much is the dish?“ 

–  

Was kosten uns Lebensmittel wirklich? 

 

Executive Summary: Die Landwirtschaft, die in Deutschland den bei weitem höchsten Flächenbedarf 

aufweist, ist für eine Vielzahl von Umweltbelastungen verantwortlich, die sich auf alle drei Säulen der 

Nachhaltigkeit beziehen (Ökonomie, Gesellschaft, Umwelt). Die resultierenden, versteckten Kosten 

dieser zumeist unzureichend quantifizierten Folgen sind aktuell nicht in die Marktpreise für 

Lebensmittel einbezogen. Vor diesem Hintergrund identifiziert die Studie drei dieser Umweltfolgen 

(Stickstoff, Klimagase, Energieerzeugung) quantitativ und aggregiert sie bezogen auf unterschiedliche 

Kategorien von Nahrungsmitteln. Hierauf aufbauend werden kategoriespezifische externe Effekte 

berechnet. Eine Internalisierung von kategoriespezifischen Folgekosten, die dem Verursacherprinzip 

(polluter-pays principle, UN 1992) entspricht, ebnet den Weg in Richtung einer nachhaltigeren 

Preissetzung für landwirtschaftliche Produkte. Unter Verwendung von Lebenszyklus-Analysen (life 

cycle analysis) und Metaanalysen zeigen wir, dass die höchsten externen Effekte bzw. Folgekosten mit 

der Produktion konventionell hergestellter Produkte tierischen Ursprungs einhergehen (196% 

Aufschlag auf die Erzeugerpreise), die zweithöchsten Aufschläge sich für konventionell hergestellte 

Milchprodukte (96%) und die niedrigsten für Bio-Lebensmittel pflanzlichen Ursprungs (6%) ergeben. 

In allen untersuchten Kategorien verursachen biologisch hergestellte Lebensmittel geringere 

Folgekosten als ihre konventionellen Counterparts. Unser Ansatz leistet einen Beitrag, das Delta 

zwischen aktuellen Marktpreisen und den tatsächlichen Preisen aufzuzeigen. Hierbei zeigt sich, dass 

der wahre Wert auszudifferenzieren ist für unterschiedliche Lebensmittelgruppen und 

Produktionssysteme. 

 

 

1. Aktualität und Relevanz 

In ihrer aktuellen „Agenda for Sustainable Development“ benennen die United Nations (UN) 17 Ziele, 

welche bis zum Jahr 2030 auf globaler Ebene erreicht werden sollen (Sustainable Development Goals, 

SDG) (UN, 2015). Auf mindestens sieben dieser Ziele hat die Landwirtschaft einen direkten Einfluss: 

Zero Hunger, Good Health & Well-Being, Clean Water and Sanitation, Responsible Consumption and 

Production, Climate Action, Life Below Water sowie Life on Land. Im Hinblick auf eine nachhaltige 

Entwicklung kommt der Landwirtschaft somit eine Schlüsselrolle zu; auch deswegen, weil etwa 50% 

der habitablen Erdoberfläche von ihr in Anspruch genommen werden (Roser und Ritchie 2018). Die 

derzeitige Produktion von Lebensmitteln verursacht global 26% der anthropogenen Treibhausgase, 
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32% der Bodenversauerung und 78% der Eutrophierung. In der gesamten Wertschöpfungskette hat die 

Aktivität der Lebensmittel produzierenden Landwirtschaft den größten negativen Einfluss auf die 

Umwelt (Poore und Nemecek 2018). 

Vor diesem Hintergrund befasst sich diese Studie – bezogen auf Deutschland – mit dem Einfluss der 

Landwirtschaft auf die Umwelt, wobei Stickstoff, Treibhausgase und die zum Lebensmittelanbau 

benötigte Energieerzeugung im Fokus stehen. Sie beinhaltet eine qualifizierende und quantifizierende 

Betrachtung der verursachten Schäden sowie deren In-Wert-Setzung, welche im Rahmen einer 

Monetarisierung dargestellt wird (vgl. Pretty et al. 2000 & Tegtmeier und Duffy 2000). 

Literaturbasiert fließen hierbei entsprechende Schadkostensätze der drei betrachten Treiber (Stickstoff, 

Treibhausgase & Energieerzeugung) ein. Damit werden jene Schäden identifiziert, die aktuell keinen 

Eingang in die Kostenstruktur eines Landwirts bzw. der anschließenden food chain finden und somit 

anderen Marktteilnehmern bzw. der natürlichen Umwelt zur Last fallen. In diesem Zusammenhang 

wird von externen Kosten bzw. externen Effekten (engl. externalities) gesprochen. Diese sind bisher 

nicht in die Marktpreise für Lebensmittel inkludiert und führen bei aktuell fehlenden 

Kompensationszahlungen zu deutlichen (Markt-)Preisverzerrungen (Sturm und Vogt 2011, S.17) 

sowie gesamtgesellschaftlichen Wohlfahrtseinbußen (IWF 2010). 

Das „Polluter Pays Principle“ (UN 1992, Principle 16) legt nahe, dass zur Kompensation der externen 

Effekte Abgaben auf die Erzeugerpreise von Lebensmitteln zu erheben oder andere 

wirtschaftspolitische Maßnahmen zu ergreifen sind, um Schadkosten, die der Produktionsprozess 

eines Lebensmittels verursacht, zu reduzieren bzw. zu kompensieren. Im Rahmen dieser Studie wird 

hierzu zwischen biologischer und konventioneller Produktion sowie zwischen pflanzlichen und 

tierischen Lebensmitteln unterschieden.  

Diese – im Einklang auch mit dem Neoliberalismus – wirtschaftspolitisch zu forcierenden, 

produktspezifischen Abgaben würden ein verursachergerechtes Aufkommen für die Verursachung 

externen Kosten ermöglichen und zugleich eine Stärkung ökonomisch nachhaltigen Handelns auf 

Konsumentenseite zur Folge haben. Eine faire Bepreisung von Lebensmitteln, welche auch die 

(Umwelt-)Folgekosten beinhalten, würde somit auch einen bedeutenden Beitrag zur Erreichung der 

Sustainable Development Goals leisten.  

 

 

2. Daten und methodisches Vorgehen  

Um die wahren Kosten unserer Lebensmittel zu ermitteln und hierbei zwischen unterschiedlichen 

Lebensmittelkategorien sowie Produktionssystemen zu differenzieren, bedarf es eines spezifischen 

methodischen Vorgehens, welches die relevanten Daten dieses Themenkomplexes adäquat zu 

aggregieren imstande ist. Die hierfür entworfene Methodik soll im Folgenden skizziert werden: Aus 

dem Stoffstromanalysewerkzeug GEMIS (Globales Emissionsmodell für integrierte Systeme) (IINAS 

2017) werden die verfügbaren Datensätze zu Lebensmitteln extrahiert, welche Informationen zur Höhe 
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des Ressourcenverbrauchs und den angefallenen Schadstoffen während des Produktionsprozesses 

enthalten. In dieser Studie werden die Treiber Stickstoff, Treibhausgase und die Energiebereitstellung 

beleuchtet. Entsprechende Daten zu diesen Treibern werden den Datensätzen entnommen und mittels 

eines Kostensatzes in monetäre Einheiten umgewandelt. Da in GEMIS lediglich der konventionelle 

Produktionsprozess betrachtet wird, muss mittels einer Metaanalyse bzgl. des Unterschieds zwischen 

biologischer und konventioneller Produktionsmethode eine Übertragung auf entsprechende 

biologische Produktionsdaten durchgeführt werden. Die monetären Kosten jedes Treibers werden 

schließlich auf jede Lebensmittelkategorie separat bezogen und zusammengeführt sowie mit den 

Erzeugerpreisen jeder dieser Kategorien ins Verhältnis gesetzt. Dies ermöglicht sowohl die 

Benennung der jeweiligen Fehlbepreisung pro Lebensmittelkategorie als auch einen Vergleich der 

kategoriespezifisch verursachten Folgekosten. Die Details dieses Vorgehens sollen im Folgenden 

näher erläutert werden.  

 

2.1 Untersuchte Schadenseffekte 

Wie bereits dargestellt, werden in dieser Studie die Treiber Stickstoff, Treibhausgase sowie die 

Energiebereitstellung betrachtet. Dies sind jedoch nicht die einzigen Kontributionen zu den gesamten 

externen Effekten der Landwirtschaft. Weitere Treiber von Relevanz sind u.a. die (Reserve-) 

Antibiotika-Verwendung in der Tierzucht oder die Nutzung von Pestiziden. Die Datenlage dieser und 

weiterer potenzieller Treiber erscheint jedoch aktuell nicht umfassend und belastbar genug, um darauf 

eine Quantifizierung oder Monetarisierung entsprechender externer Effekte aufzubauen.  

 

2.2 Datenbasis 

Die Quantifizierung der Treiber erfolgt mittels des Stoffstromanalysewerkzeugs GEMIS. Das 

Programm wird vom Internationalen Institut für Nachhaltigkeitsanalysen und -strategien (IINAS) 

bereitgestellt. GEMIS bietet eine komplette Betrachtung des Lebenswegs eines Produkts, von der 

Primärenergie- und Rohstoffgewinnung bis hin zum Aufbau und zur Nutzung von Anlagen und 

Transportsystemen und zählt etwa 2.000 Nutzer aus mehr als 30 Ländern, darunter das 

Umweltbundesamt, die Weltbank sowie Energie- und Umweltinstitute der USA (Hessisches 

Ministerium für Umwelt, Landwirtschaft und Forsten 2001). Auf jeder Stufe der Prozesskette werden 

Daten zu dem Energie- und Materialinput sowie dem Output von Reststoffen und Emissionen (bspw. 

CO2, NH3, Nr) zur Verfügung gestellt. Die Daten beruhen zum Teil auf eigens erhobenen Daten des 

IINAS und teils auf Daten von Dritten. Spezifische Angaben zur Datenquelle finden sich für jeden 

Datensatz einer Produktionsstufe eines Produkts. Im Folgenden soll der Lebensweg bzw. die 

Prozesskette von einem Kilogramm Rindfleisch anhand des benötigten Ressourceninputs 

exemplarisch dargestellt werden (Abbildung 1). 
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Abbildung 1: Prozesskette von einem Kilogramm Rindfleisch (IINAS 2017) 

 

Die mit blauen Linien versehenen Einträge auf der linken Seite stellen Materialinputs dar. Die in 

oranger Farbe gehaltenen Linien vor den Einträgen auf der rechten Seite stehen für Energieinputs, die 

rote Linie steht für Prozesswärme-Input. Zudem ist dargestellt, an welcher Stelle in der Prozesskette 

die jeweiligen Inputs auftreten. So fließt der gesamte Materialinput während der Haltung des 

Mastbullen ein; bei der Schlachtung des Tieres fallen lediglich Energieinputs an.  

Neben Rindfleisch werden alle weiteren Datensätze zu Lebensmitteln aus GEMIS verwendet, bis auf 

solche, die die abgesteckten Systemgrenzen überschreiten (vgl. Kapitel 2.3). Schließlich werden diese 

Datensätze zu den entsprechenden Oberkategorien (tierisch, pflanzlich, konventionell und biologisch) 

aggregiert (vgl. Kapitel 2.4). 

 

2.3 Systemgrenzen 

Die Systemgrenzen für die Betrachtung der externen Effekte der Landwirtschaft erstrecken sich vom 

Ursprung bis zum Scheunentor („cradle to farmgate“). Es werden alle produktionsbedingten Inputs 

und Outputs bis zum Verkauf der Ware durch den Primärerzeuger einbezogen. Diese Daten beziehen 

sich stets auf die funktionelle Einheit von einem Kilogramm des betrachteten Lebensmittels. 

Betrachtet man beispielsweise ein Kilogramm Rindfleisch, so werden im Hinblick auf die Treiber alle 

Formen der Stickstoffaustragung, der Treibhausgasemissionen und der verwendeten Energie über die 

gesamte Wertschöpfungskette bis zu dem Verkaufszeitpunkt des Rindfleischs durch den Erzeuger, den 

Landwirt, betrachtet. Dazu zählen sowohl CO2eq-Emissionen aus der Energiebereitstellung als auch 

Stickstoffaustragung bei der Düngung der angebauten Futtermittel sowie zahlreiche weitere Quellen, 

welche genauer im Kapitel über die jeweiligen Treiber beleuchtet werden (vgl. Kap. 3 bis 5). GEMIS 

liefert Daten für das Jahr 2010. Das Bezugsland ist – bis auf wenige Ausnahmen – Deutschland. 
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Andernfalls finden EU-Daten Verwendung. Um die Daten auf das der Studie zugrunde liegende 

Bezugsjahr 2016 zu aktualisieren, wird eine lineare Regression auf Basis zeitlicher Mengen- und 

Emissionstrends durchgeführt.  

Die Systemgrenzen erklären sich dadurch, dass externe Schäden der betrachteten Treiber primär 

während oder vorgelagert zu der eigentlichen Erzeugung anfallen. Die bei der Weiterverarbeitung von 

Lebensmitteln anfallenden externen Effekte der betrachteten Treiber erscheinen vergleichsweise 

gering. Folglich beziehen sich auch die ermittelten Preisaufschläge auf den Erzeugerpreis. Das bringt 

mit sich, dass im Erzeugerpreis keine Vermarktungs- oder Logistikkosten enthalten sind und so ein 

konsistentes Verhältnis zwischen externen Schadkosten zu Herstellungskosten errechnet werden kann. 

 

2.4 Aggregierung der Datensätze 

Aus GEMIS werden die Datensätze zu Lebensmitteln innerhalb der definierten Systemgrenzen 

extrahiert. Diese enthalten Daten der Austragungsmenge von Stickstoff, der Ausstoßmenge von 

Treibhausgasen und des Energieverbrauchs, welche während des Produktionsprozesses von einem 

Kilogramm des Lebensmittels aufgetreten sind. Die Datensätze werden einer von elf 

Lebensmittelkategorien zugeordnet. Diese beinhalten Gemüse, Obst, Getreide, Hackfrüchte, 

Hülsenfrüchte und Ölsaaten auf pflanzlicher sowie Milch(produkte), Eier, Geflügel, Wiederkäuer und 

Schwein auf tierischer Produktseite. Entsprechend der jeweiligen jährlichen Produktionsmenge erhält 

jedes Lebensmittel Eingang in den gewichteten Durchschnitt der ihm zugeordneten Kategorie. Je 

höher die jährliche Produktionsmenge eines Lebensmittels im Vergleich zu den anderen Lebensmitteln 

in der gleichen Kategorie ist, desto stärker ist somit dessen Effekt auf den gewichteten Durchschnitt 

der Kategorie. Zur Gewichtung wird die jährliche Produktionsmenge eines jeden Lebensmittels von 

2016 herangezogen. Die entsprechenden Daten entstammen dem statistischen Bundesamt 

(Statistisches Bundesamt 2017) und der Agrarmarkt Informations-Gesellschaft (AMI 2017a & AMI 

2017b). 

Analog zum oben skizzierten Vorgehen werden diese elf Kategorien zu den drei Oberkategorien 

„tierisch“, „pflanzlich“ und „Milch(produkte)“ aggregiert. Dass Milch(produkte) der tierischen 

Kategorie entnommen und einzeln ausgewiesen werden, erklärt sich durch das vergleichsweise hohe 

Produktionsvolumen und die – relativ gesehen – geringen externen Effekte von Milch(produkten). Da 

der gewichtete Durchschnitt einer Oberkategorie seine Gewichtung durch die Produktionsmengen der 

einfließenden Unterkategorien erhält, würde die Milch den gewichteten Durchschnitt der tierischen 

Kategorie somit verzerren.  

Bis zur Stufe dieser drei Oberkategorien lassen sich zunächst lediglich Daten zu den externen Effekten 

der konventionellen Landwirtschaft aggregieren. Eine metaanalytische Ableitung entsprechender 

Daten der biologischen Landwirtschaft findet erst für die Oberkategorien „pflanzlich“, „tierisch“ und 
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„Milch(produkte)“ statt und nicht auf der vorherigen Aggregierungsstufe der elf 

Lebensmittelkategorien1.  

 

2.5 Differenzierung zwischen biologischer und konventioneller Herstellung  

Um zwischen biologischer und konventioneller Landwirtschaft differenzieren zu können, wird mittels 

einer Metaanalyse ermittelt, welcher prozentuale Unterschied bzgl. der Höhe externer Effekte der 

jeweiligen Treiber (Stickstoff, Treibhausgase, Energiebereitstellung) besteht. Dieser prozentuale 

Unterschied kann dann auf die bereits vorhandenen Daten von GEMIS angewandt werden, welche 

sich standardmäßig auf die konventionelle Landwirtschaft beziehen. Die Studienrecherche erfolgt 

dafür zunächst anhand von Referenzen aus bereits vorhandenen, fachlich geeigneten Metastudien, 

zudem mittels Stichwort-Suche in Recherchedatenbanken sowie Vorwärts- und Rückwärtssuche 

(forward and backward search) auf Basis der bisherigen Quellen.  

Einbezogen werden Studien, die sich auf einen klimatisch und regulativ mit Deutschland 

vergleichbaren Rahmen beziehen, wie z.B. Studien aus dem europäischen Raum. Die relativen 

externen Effekte beider Landwirtschaftsformen werden in diesen Studien im Verhältnis zur 

Anbaufläche, also pro Hektar, verglichen. Nicht berücksichtigt werden Studien, die keinen Vergleich 

der beiden Produktionsmethoden beinhalten, sondern lediglich eine der beiden Methoden untersuchen. 

Auch werden Studien als für diese Metaanalyse irrelevant eingestuft, die die biologische 

Produktionsmethode nicht einzeln aufführen und sich beispielsweise lediglich auf integrierte Systeme 

beziehen.  

Insgesamt wurden 40 Studien in die Berechnungen aufgenommen, die sich auf einen Zeitraum 

zwischen 1995 und 2018 beziehen. 10 der Studien betrachten ausschließlich die Milchproduktion, 

während die restlichen sich auf verschiedenste landwirtschaftliche Betriebsformen beziehen. 75% der 

einbezogenen Studien sind erschienen in peer reviewten Zeitschriften. Von allen Ergebnissen wurden 

11 für deutsche Betriebe erhoben, die restlichen Studien sind für Betriebe im europäischen Raum 

erarbeitet.  

Der Vergleich zwischen biologischer und konventioneller Landwirtschaft erfolgt zusammenfassend 

für alle Lebensmittelkategorien, also pflanzliche und tierische Lebensmittel, mit der Ausnahme von 

Milch(produkten), die auch in diesem Fall gesondert betrachtet wird. Die Gründe für eine von der 

tierischen Kategorie getrennten Betrachtung wurden bereits aufgeführt (vgl. Kapitel 2.4). Dass es bzgl. 

                                                 
1 Der Grund dafür wird am besten am Beispiel von Rindfleisch deutlich. Dieses verursacht von sämtlichen tierischen Produkten die höchsten 

relativen externen Kosten. Würde ein Vergleich zwischen biologischer und konventioneller Landwirtschaft bzgl. der externen Kosten für ein 

Kilogramm Rindfleisch durchgeführt werden, so wäre die relativen externen Kosten des biologischen Rindfleischs geringer. Zu dem gleichen 

Ergebnis kommt man bei allen anderen Produkten der tierischen Kategorie. Biologische Produkte würden im direkten Vergleich stets besser 

abschneiden. Würde man nun aber die aggregierten relativen externen Kosten der biologisch-tierischen Kategorie mit denen der 

konventionell-tierischen Kategorie vergleichen, so wären diese konträr dazu bei der konventionell-tierischen Kategorie geringer. Das ist dem 

Umstand geschuldet, dass die Produktionsmenge von biologischem Rindfleisch einen signifikant höheren Anteil an der biologisch-tierischen 

Kategorie hat, als die Produktionsmenge von konventionellem Rindfleisch an der konventionell-tierischen Kategorie. Die allgemein sehr 

hohen externen Kosten von Rindfleisch fließen folglich in der biologischen Kategorie stärker ein als in der konventionellen. Eine solche 

Verzerrung wird verhindert, indem eine Ableitung der biologischen Daten erst auf der Ebene der drei Oberkategorien erfolgt.  
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des Vergleichs der Produktionsmethoden von pflanzlichen und tierischen Produkten zu keiner 

gesonderten Betrachtung kommt, ist der unzureichenden Datenlage geschuldet.  

Der dieser Studie zugrunde liegende Unterschied zwischen biologischer und konventioneller 

Produktion bei den drei betrachteten Treibern der externen Effekte ergibt sich schließlich über eine 

gleichgewichtete Durchschnittsbewertung der verwendeten Studien anhand des SJR (Scientific Journal 

Rating), der Anzahl jährlichen Zitationen und des Erscheinungsjahrs. Präzisiert ausgedrückt bedeutet 

dies: Je aktueller ein Paper ist und je höher dessen Reputation, desto stärker fließen dessen Ergebnisse 

in den gewichteten Durchschnittswert ein. 

Die den o.g. Auswahlkriterien entsprechenden Studien vergleichen die externen Effekte der 

Produktionsmethoden in Bezug auf die Anbaufläche. Diese Studie fokussiert jedoch die externen 

Effekte pro Gewichtseinheit eines Lebensmittels. Aus diesem Grund wird zusätzlich der 

Ertragsunterschied pro Hektar zwischen biologischer und konventioneller Produktion berücksichtigt. 

Dieser Ertragsunterschied wurde aus drei umfassenden Metastudien (Ponti et al. 2012, Seufert et al. 

2012, Ponisio et al. 2014) abgeleitet, welche auf die gleiche, zuvor beschriebene Weise zueinander 

gewichtet worden sind. Die Auswertung der Studien ergibt, dass der Ertrag bei biologischer 

Produktion um 15% geringer ist als bei konventioneller Produktion. 

 

2.6 Monetarisierung der externen Effekte 

Um den tatsächlichen ökonomischen Schaden der quantifizierten externen Effekte zu bestimmen, 

kommen sogenannte Kostensätze der einzelnen Treiber zur Anwendung. Diese beziffern die Höhe des 

Schadens für Mensch, Natur und Klima durch den Ausstoß einer Gewichtseinheit an Treibhausgasen, 

der Emission einer Gewichtseinheit Stickstoff sowie dem Verbrauch einer kWh elektrischer Energie.  

Für die Treiber „Energiebereitstellung“ und „Treibhausgase“ werden Kostensätze des 

Umweltbundesamts verwendet (Umweltbundesamt 2012), für Stickstoff Kostensätze des European 

Nitrogen Assessment (Brink et al. 2011).  

Eine Bestimmung von Umweltfolgekosten erfolgt zumeist unter Verwendung von Integrated 

Assessment Models zur umfangreichen Abbildung der Wechselwirkungen zwischen Klima- und 

sozioökonomischem System. In diesen Modellen werden verschiedene Kostenkategorien betrachtet, 

wobei die wichtigsten davon der Anstieg des Meeresspiegels, die Änderung des Energiebedarfs, die 

Wirkungen auf die Nahrungsproduktion und Landwirtschaft, die Änderung der Wasserverfügbarkeit, 

Gesundheitsschäden, Schäden an Ökosystemen sowie der Verlust biologischer Vielfalt sind. 

Aufbauend auf ein Kosten-Nutzen-analytisches Vorgehen (CBA, cost-benefit-analysis) ergibt sich ein 

adäquates Level an Emissionen (bzw. Schadstoffaustragung und sonstigen externen Effekten), sofern 

die marginalen Kosten der Emissionsminderung dem marginalen Schaden entsprechen, den sie 

verursachen. Bei der CBA lassen sich die Schadkosten bzw. externen Kosten somit als eine Abgabe 

bzw. Steuer auf ausgetragene Schadstoffe und Emissionen ausdrücken, die notwendig ist, um eine 
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optimale Reduktion dieser zu erwirken (Clarkson 2002, S. 7–9). Mithilfe dieser Kostensätze lassen 

sich also nun die relativen externen Kosten der jeweiligen Treiber bestimmen. 

Zusätzlich zur Bestimmung der relativen Schadkosten erfolgt für jeden Treiber auch eine Betrachtung 

der gesamten externen Schadkosten für Deutschland, bezogen auf das Jahr 2016. Diese ergeben sich 

durch Multiplikation der relativen Schadkosten pro Kilogramm Produktgewicht mit den jährlichen 

Produktionsmengen der jeweiligen Nahrungsmittelkategorie. Es werden lediglich Produktionsmengen 

von Nahrungsmitteln berücksichtigt; Folglich fließen alle Pflanzen, die als Futtermittel, 

Energiepflanzen oder Sonstiges verwendet wurden, nicht mit ein. Auch aus anderen Ländern 

importierte Nahrungsmittel halten keinen Einzug in die Produktionsmengen. Diese jährlichen 

Produktionsmengen der deutschen Landwirtschaft für das Jahr 2016 sind in Abbildung 2 aufgeführt. 

 

Produktionsmengen, 2016     

in 1000t   biologisch konventionell 

  
 

2.115 92.910 

pflanzlich 53.334 1.146 52.272 

tierisch 9.072 175 8.901 

Milch 32.550 795 31.736 
  

Abbildung 2: Produktionsmengen der deutschen Landwirtschaft für 2016 

 

Wie hoch ein jeder der verwendeten Kostensätze zu veranschlagen ist, wird in den Kapiteln der 

entsprechenden Treiber ausgeführt (vgl. Kap. 3 bis 5). Selbiges gilt für die Ergebnisse der 

Metadatenanalyse sowie die relativen externen Effekte und Preisaufschläge, welche sich aus der hier 

beschriebenen Methodik ergeben.  

 

 

3. Externe Effekte – Treibhausgase 

Die deutsche Landwirtschaft produziert primär drei unterschiedliche Treibhausgase, die von 

klimatischer Relevanz sind. Diese sind Kohlenstoffdioxid (CO2), Methan (CH4) und Lachgas (N2O) 

(BMEL 2007, S. 1). Diese Gase tragen zum anthropogenen Treibhauseffekt und folglich zur globalen 

Erderwärmung bei. Wie stark diese Gase zum Treibhauseffekt beitragen, wird durch das Global 

Warming Potential (GWP) ausgedrückt. Das GWP eines Gases ergibt sich aus dessen Fähigkeit, 

Energie zu absorbieren sowie dessen Lebenszeit in der Atmosphäre (Forster et al. 2007, S. 133–134). 

Es wird stets relativ zu CO2 angegeben, welchem ein GWP der Größenordnung eins zugeordnet wird. 

Dies verdeutlicht, warum bei Treibhausgasen synonym von CO2-Äquivalenten gesprochen wird. Das 

GWP eines Treibhausgases sagt somit aus, um welchen Faktor es stärker als CO2 zum Treibhauseffekt 

beiträgt. Bei einem standardmäßigen Zeithorizont von 100 Jahren hat CH4 ein GWP von 28 und N2O 

ein GWP von 265 (Myhre 2014, S. 731). 

Die Landwirtschaft spielt sowohl in Deutschland als auch global eine entscheidende Rolle für den 

Klimaschutz. Im Jahr 2015 war die deutsche Landwirtschaft für 67 Millionen Tonnen CO2-äquivalente 
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Emissionen verantwortlich, was rund 7,4% der gesamten anthropogenen Emissionen Deutschlands 

darstellt (Umweltbundesamt 2017, S. 70). Aus diesen 7,4% sind jedoch große Mengen an Emissionen 

ausgeklammert. Es fehlen Emissionen aus dem landwirtschaftlichen Verkehr, der Wärmeerzeugung, 

der Stickstoffdüngerherstellung und den Landnutzungsänderungen von Ackerland und Grünland. 

Werden diese mit einbezogen, verursacht die deutsche Landwirtschaft ca. 13% der gesamten 

Treibhausgas-Emissionen (Lünenbürger et al. 2013, S.4). Nach den Berechnungen von Noleppa 

(2012, S.29) verursacht der Bereich Ernährung in Deutschland sogar mehr Treibhausgas-Emissionen 

als der gesamte Verkehrssektor.  

Bezüglich der Folgen von Treibhausgasen ist davon auszugehen, dass gefährliche anthropogene 

Störungen des Klimasystems nur verhindert werden können, wenn es gelingt, die Klimaerwärmung 

dauerhaft auf +2°C im Vergleich zu vorindustriellen Zeiten einzudämmen (Umweltbundesamt 2013). 

Dieses Ziel bis zum Jahr 2100 zu erreichen, wurde im Zuge des Paris Agreements mit breiter 

internationaler Zustimmung festgesetzt (UNFCCC 2016). Dafür jedoch müsste bis 2020 der höchste 

globale Emissionswert erreicht und die jährlichen Emissionen von da an bis zum Jahr 2050 auf unter 

die Hälfte im Vergleich zum Referenzjahr 1990 reduziert werden (Umweltbundesamt 2013). Somit ist 

auch in der Landwirtschaft eine umfassende Reduktion aller relevanten Treibhausgase (CO2, CH4, 

N2O) dringend von Nöten. Dementsprechend setzt der Klimaschutzplan 2050 im Bereich der 

Landwirtschaft das Ziel, dass dort die Emissionen bis zum Jahr 2030 um 31-34% gegenüber dem 

Referenzjahr 1990 reduziert werden (Osterburg 2017). 

Kohlenstoffdioxid (CO2) entsteht in der Landwirtschaft durch mikrobiellen Abbau („Verfaulung“) 

sowie bei der Verbrennung von pflanzlichen Abfällen. Zudem werden erhebliche Mengen 

Kohlenstoffdioxid in die Atmosphäre freigesetzt, welche zuvor in Böden gebunden waren (Smith et al. 

2007, S. 501). Auch indirekte CO2-Emissionen sind hier von quantitativer Relevanz. Hierzu zählen 

Emissionen des landwirtschaftlichen Verkehrs, der Wärmeerzeugung (Energieemissionen) sowie 

Emissionen aus der Produktion von Stickstoffdünger (BMEL 2007). Methan (CH4) entsteht bei der 

Kompostierung bzw. Umwandlung von organischen Stoffen in sauerstoffarmen Umgebungen, also 

hauptsächlich während der Verdauung von wiederkäuenden Nutztieren (Smith et al. 2007, S. 505–

513). Lachgas (N2O) entsteht in der Landwirtschaft vor allem aufgrund von direkten Emissionen aus 

landwirtschaftlichen Böden und indirekten Emissionen aus Vorleistungen. Die Emissionen aus der 

Bodennutzung stellen hier die quantitativ bedeutendste Kategorie dar. Diese entstehen aufgrund eines 

Überschusses an Stickstoff im Boden, den die Pflanze nicht verwerten kann. Der erhöhte Einsatz von 

(sowohl industriellem als auch tierischem) Dünger führt folglich zu einer erhöhten N2O-Produktion 

(Mosier et al. 1998, S. 228).  

Durch die EG-Öko-Basisverordnung (2013) ist die Verwendung von mineralischem Stickstoffdünger 

in ökologischen Landbetrieben verboten. Deshalb kommt es hier im Vergleich zu konventionellen 

Betrieben – insbes. aufgrund der vermiedenen direkten (aus dem Boden) und indirekten Emissionen 

(aus der Produktion) – zu deutlich weniger CO2-Emissionen. Wenngleich die Frage, inwieweit 
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tierischer Dünger bei den direkten Bodenemissionen weniger N2O verursacht als Stickstoffdünger, zur 

Diskussion steht (Cole et al. 1997, S. 226), werden bei ökologischen Betrieben erhebliche indirekte 

N2O-Emissionsmengen aus der Produktion vermieden. Bei Methan-Emissionen führen die 

Vorschriften der EG-Öko-Basisverordnung zu keinem signifikanten Unterschied bei einem Vergleich 

der ökologischen und konventionellen Landwirtschaft. In der Tendenz sind die produktbezogenen 

Methan-Emissionen tierischer Produkte bei der konventionellen Landwirtschaft geringer, was durch 

höhere Milchleistungen (Hülsbergen 2013, S. 203) und kürzere Lebenszeiten der Kühe (Blank et al. 

2013) resultiert. 

 

Innerhalb der bereits definierten Systemgrenzen werden alle drei klimarelevanten Gase quantitativ für 

die zuvor genannten Kategorien betrachtet. Die Emissionsdaten aus GEMIS beziehen sich jedoch 

lediglich auf die konventionelle Produktionsweise. Um nun auf entsprechende Emissionsdaten der 

biologischen Produktionsweise zu schließen, wird in einer Metaanalyse der Unterschied zwischen 

biologischer und konventioneller Produktionsweise hinsichtlich der THG-Emissionen ermittelt. Die 

Metaanalyse wird mit zwei Schwerpunktsetzungen durchgeführt: Einmal fokussiert auf die Kategorie 

Milch, die sich im Ergebnis auf vier Veröffentlichungen fokussiert (Haas et al. 2001; Dalgaard et al. 

2006; Bos et al. 2007; Thomassen et al. 2008), und daneben mit dem Fokus auf die verbleibenden 

pflanzlichen und tierischen Produkte. Resultierend können hier elf Quellen als Basis dienen (Haas und 

Köpke 1995; Reitmayr 1995; SRU 1996; Flessa et al. 2002; Basset-Mens und van der Werf 2005; 

Casey und Holden 2006; Küstermann et al. 2008; Cooper et al. 2011; Tuomisto et al. 2012; Aguilera 

et al. 2015a,b). Diese Studien werden jeweils, wie in Kapitel 2.5 beschrieben, anhand ihres SJR, 

Erscheinungsjahres und ihrer jährlichen Zitationen zueinander gewichtet. Aus diesen Primärquellen 

resultierend emittiert die ökologische Produktion im Vergleich zur konventionellen Herstellung 27% 

weniger THG bei Milch und 36% weniger THG bei der restlichen Lebensmittelproduktion. Dieser 

Vergleich bezieht sich – auch hier auf die relativen verursachten Emissionsmengen pro Kilogramm 

Produktgewicht.  

Um Emissionsdaten für die biologische Produktionsweise zu erhalten, werden die 

Emissionsdifferenzen mit den bereits vorhandenen GEMIS-Daten in Bezug gesetzt. Ein 

Emissionsvergleich der relativen Emissionsmengen (kgCO2eq/kgProd) für die aggregierten 

Oberkategorien ist aus Abbildung 3 ersichtlich. 

 

CO2eq-Emissionen, 2016 
  

in kgCO2eq/kgProd   biologisch konventionell 

  
 

1,09 1,63 

pflanzlich 0,20 0,13 0,20 

tierisch 12,08 8,91 12,14 

Milch 1,03 0,76 1,04 
 

Abbildung 3: Relative CO2 äquivalente Emissionen (2016); bezogen auf Deutschland  
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Tierische Produkte verursachen mit 12,08 kgCO2eq/kgProd mit Abstand am meisten CO2-äquivalente 

Emissionen in der Herstellung. Es folgt die Produktkategorie Milch mit 1,03 kgCO2eq/kgProd und die 

pflanzliche Kategorie mit 0,20 kgCO2eq/kgProd. In jeder Produktkategorie verursachen biologisch 

hergestellte Lebensmittel weniger Emissionen als deren konventionell hergestellte Counterparts. Im 

Durchschnitt verursacht die biologische Herstellung 1,09 kgCO2eq/kgProd und die konventionelle 

Herstellung 1,63 kgCO2eq/kgProd, wobei jeweils der tierischen Produktkategorie die höchsten 

relativen Emissionsmengen (8,91 kgCO2eq/kgProd bei der biologischen und 12,14 kgCO2eq/kgProd 

bei der konventionellen Herstellung) zugeschrieben werden können. Die geringsten relativen 

Emissionsmengen werden jeweils bei pflanzlichen Lebensmitteln mit 0,13 kgCO2eq/kgProd für die 

biologische und 0,20 kgCO2eq/kgProd für die konventionelle Herstellung emittiert. In der 

Produktkategorie Milch werden durchschnittlich 0,76 kgCO2eq/kgProd bei biologischer und 1,04 

kgCO2eq/kgProd bei konventioneller Herstellung emittiert. 

 

Um die quantitativen Mengen in eine monetäre Einheit umzuwandeln, werden diese mit einem 

mengenbezogenen Kostensatz verrechnet, der dem Richtwert des Umweltbundesamtes entspricht 

(Umweltbundesamt 2012). Dieser beziffert sich auf 80€/tCO2eq und basiert auf einer Metastudie aus 

dem Jahr 2009, welche 62 Kostensätze von CO2-Äquivalenten verglich (Kuik et al. 2009).  

Die externen Kosten der zuvor festgelegten Lebensmittelkategorien ergeben sich, indem die relativen 

Emissionsmengen der entsprechenden Kategorien mit dem (auf das Referenzjahr 2016 bezogenen) 

inflationsbereinigten Kostensatz von 85,96 €/tCO2eq multipliziert werden. Diese sind in Abbildung 4 

dargestellt. 

THG Externe Kosten 2016, DE     

in €/kgProd   biologisch konventionell  

  
 

0,09 € 0,14 € 

pflanzlich  0,02 € 0,01 € 0,02 € 

tierisch  1,04 € 0,77 € 1,04 € 

Milch 0,09 € 0,07 € 0,09 € 
 

Abbildung 4: Relative externe Kosten (2016) durch THGs 

 

Werden die externen Kosten ins Verhältnis zu den entsprechenden Erzeugerpreisen der Kategorien 

gesetzt, ergibt sich der Preisaufschlag, welcher aus einer Implementierung (Internalisierung) der 

externen Kosten resultieren würde. In Abbildung 5 sind ebendiese prozentualen Preisaufschläge 

aufgeführt. 

THG Preisaufschlag      

in %   biologisch konventionell  

  
 

12% 40% 

pflanzlich  11% 2% 11% 

tierisch  56% 22% 57% 

Milch 33% 14% 34% 
 

Abbildung 5: Aus THGs resultierende Preisaufschläge auf die Erzeugerpreise 
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Die gesamten externen Kosten für Deutschland in einem Jahr, dargestellt in Abbildung 6, entstehen 

durch Multiplikation der relativen externen Kosten (Abbildung 4) mit den jährlichen 

Produktionsmengen (Abbildung 2). Daraus ergeben sich jährliche externe Kosten in Höhe von über 13 

Mrd. Euro. 

THG Externe Kosten 2016, DE, GESAMT     

in Mio €   biologisch konventionell 

  
 

199 13.036 

pflanzlich 925 13 912 

tierisch  9423 134 9.289 

Milch 2.887 52 2835 

  

 GESAMT                         13.235 Mio €  
 

Abbildung 6: Gesamte externe Kosten (2016) durch THGs 

 

 

4. Externe Effekte – Energie 

Durch die Bereitstellung von Energie für die Landwirtschaft werden Schadgasemissionen freigesetzt, 

welche negative Auswirkungen für Mensch und Natur hervorrufen. Diese Gase umfassen 

hauptsächlich Kohlenstoffdioxid (CO2), Methan (CH4), Distickstoffmonoxid (N2O), Ammoniak (NH3) 

und Stickstoffdioxid (NO2) (Bockisch et al. 2000, S.10). Die resultierenden externen Effekte sind 

vielfältig und können bezüglich ihres Ursprungs nach direktem und indirektem Energieinput 

unterschieden werden. Treibhauseffekte von CO2, CH4 und N2O, und somit alle negativen 

Auswirkungen auf das Klima, werden in diesem Kapitel nicht betrachtet, da dies bereits im vorigen 

Kapitel zu den Treibhausgasen geschehen ist und so keine ungewollte Doppelzählung stattfindet.  

Unter direktem Energieinput versteht man Energie, die für die Herstellung eines landwirtschaftlichen 

Produkts benötigt wird. In der Landwirtschaft werden vorwiegend elektrische Energie in Form von 

Strom (hauptsächlich in der Viehhaltung), Treibstoff in Form von Diesel (vorwiegend für den 

Ackerbau) sowie Heizöl und Erdgas (z.B. für die Beheizung der Gebäude) verwendet (Klepper 2011, 

S.20). Indirekter Energiebedarf ergibt sich aus der Herstellung und Bereitstellung der Betriebsmittel 

und Aktivitäten. Er umfasst somit vorgelagerte Prozesse. Dazu zählen Pflanzenschutzmittel, 

Handelsdünger, Futtermittel in der Viehhaltung und Saat- und Pflanzengut im Ackerbau (Bockisch et 

al. 2000, S.35). Energie für den Bau von Gebäuden sowie für die Herstellung von Maschinen wird in 

den meisten Bilanzierungen der indirekten Energien nicht miterfasst. Dieser Anteil fällt mit ca. zwei 

Prozent des gesamten Energieverbrauchs kaum ins Gewicht (Liska et al. 2009 zit. in: Klepper 2011, 

S.21) und wird auch in dieser Studie vernachlässigt. 

Der Energieverbrauch Deutschlands lag im Jahr 2016 bei 648 Terrawattstunden (AGEB 2016). 

Betrachtet man die Stromerzeugung in Deutschland, so nimmt Strom aus konventionellen 

Energiequellen hierbei noch immer die bedeutendste Rolle ein. Demnach werden 41,1% des Stroms 

aus der Verbrennung von Stein- und Braunkohle gewonnen und 12,1% aus Erdgas. Ein großer Teil der 

Erzeugung – 29,5% – lässt sich erneuerbaren Energiequellen zuordnen. Atomkraft trägt aktuell noch 
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ca. 13% zum deutschen Strommix bei (AGEB 2016). Die während der Erzeugung des Stroms 

verursachten externen Effekte unterscheiden sich in ihrer Höhe bei einem Vergleich dieser 

unterschiedlichen Energiequellen. Hauptursachen für Umweltschäden durch die Stromerzeugung aus 

Kohle sind die von Kraftwerken emittierten Luftschadstoffe. Zu diesen Emissionen zählen 

„Kohlendioxid (CO2), Schwefeldioxid (SO2), Stickstoffdioxid (NO2), Ozon (O3), 

Fluorwasserstoffsäure (HF), Perioxyacetylnitrat (PAN) und Feinstaub“ (Friedrich 2005, S. 9–10; 

Krewitt 2002, S. 7-14 zit. in: Wissenschaftliche Dienste des Deutschen Bundestages, 2006, S. 11). 

Atemwegserkrankungen durch erhöhte Feinstaubkonzentrationen machen dabei den Großteil der 

externen Kosten aus. Diese resultieren primär durch das Einatmen von Feinstaub. Dieser wird zum 

einen durch das Kraftwerk selbst emittiert, entsteht zum anderen aber auch durch die Umwandlung 

von SO2 und NO2 zu Sulfat- und Nitrataerosolen Die Umweltfolgen der Stromerzeugung aus Erdgas 

resultieren aus denselben Luftschadstoffen, die auch bei Kohlekraftwerken emittiert werden. Jedoch 

entstehen hierbei pro Kilowattstunde deutlich geringere externe Kosten als bei der Stromerzeugung 

aus Kohle, da insbesondere neuere Gas- und Dampfturbinen-Kraftwerke einen im Allgemeinen 

höheren Wirkungsgrad haben. Atomkraftwerke stoßen im Gegensatz zu konventionellen Kraftwerken 

keine nennenswerten Luftschadstoffe wie CO2 oder SO2 aus. Allerdings entstehen trotz vieler 

Sicherheitsmaßnahmen Umweltschäden durch die Emission radioaktiver Stoffe bei der 

Uranerzgewinnung, dem Kraftwerksbau, dem Betrieb und der Endlagerung. Die resultierenden 

externen Kosten sind jedoch deutlich geringer als jene, die durch Schadstoffemissionen bei der 

Stromerzeugung aus fossilen Energieträgern entstehen. Neben relativ kalkulierbaren Umweltschäden 

in Folge von radioaktiven Emissionen ist auch die Gefahr eines atomaren Super-GAUs (Größter 

Anzunehmender Unfall) vorhanden, welcher ein immenses Schadenspotential mit sich bringt. 

Erneuerbare Energieträger operieren während des Betriebs emissionsfrei. Jedoch treten bei 

vorgelagerten Prozessen negative externe Effekte auf. Der Bau und die Ressourcenallokation für 

Windkraft-, Photovoltaik- und Wasseranlagen sind mit Emissionen von Luftschadstoffen durch den 

Einsatz fossiler Energieträger und Eingriffen in Ökosysteme verbunden. Gerade bei 

Wasserkraftanlagen fällt der letztgenannte Punkt stark ins Gewicht, da der Bau von Stauseen und 

Dämmen einen erheblichen Eingriff in Flora und Fauna von Ökosystemen darstellt (Wissenschaftliche 

Dienste des Deutschen Bundestages 2006, S. 12–15). Bei der Energiebereitstellung für die 

Landwirtschaft fällt zudem Diesel als Energieträger ins Gewicht, der u.a. beim Betrieb von 

landwirtschaftlichen Nutzfahrzeugen zum Einsatz kommt. Sowohl die Herstellung als auch die 

energetische Umwandlung von Diesel während des Verbrennungsprozesses ist mit der Freisetzung 

von Luftschadstoffen wie Stickstoffoxiden (NOx) und Ozon (O3) sowie Feinstaubpartikeln und 

Kohlenstoffdioxid (CO2) verbunden (Runkel et al. 2016, S.25-33; Burger 2013, S.9f). 

Der Datenbank GEMIS sind Werte für den Energieverbrauch eines breiten Spektrums an 

Lebensmitteln, jeweils unterteilt nach Energiearten, in kWh pro kg Nahrungsmittel zu entnehmen. 

Analog zu der Vorgehensweise bei den Treibhausgasen wird metaanalytisch vorgegangen, um 
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konventionellen und biologische Produktionsweise miteinander in Bezug setzen zu können. Dabei 

wird die Analyse erneut mit zwei Schwerpunktsetzungen durchgeführt. Zum einen auf Basis von fünf 

Quellen für die Kategorie Milch (MAFF 2000, Bos et al. 2007, Bos et al. 2014, Haas et al. 2001, 

Refsgaard et al. 1998), zum anderen für die verbleibenden pflanzlichen und tierischen Produkte auf 

Basis von 13 Quellen (MAFF 2000, SRU 1996, Küstermann et al. 2008, Alföldi et al. 1997, Haas und 

Köpke 1995, Reitmayr 1995, Deike et al. 2008, Basset-Mens und can der Werf 2005, Tuomisto et al. 

2012, Loges et al. 2006, Gündogmus 2006, Refsgaard et al. 1998, Turhan et al. 2008). Daraus 

resultierend benötigt die ökologische Herstellung im Vergleich zur konventionellen Herstellung 39% 

weniger Energie bei Milch und 37% weniger Energie bei der übrigen Lebensmittelproduktion.  

Um den quantitativen Mengen einen monetären Wert zuzuordnen, werden diese – analog zur 

Vorgehensweise bei Treibhausgasen (vgl. Kapitel 3) – mit einem mengenbezogenen Kostensatz des 

Umweltbundesamtes verrechnet (Schwermer et al. 2012). Dieser Kostensatz beschränkt sich 

ausschließlich auf Luftschadstoffe, da Klimakosten wie bereits an obiger Stelle beschrieben wegen 

Dopplungseffekten hier ausgeklammert werden. Hierbei werden die Schadkostensätze für jeden 

Energieträger einzeln aufgeführt. Lediglich für Kernkraft erhebt das UBA mit der beobachteten 

Volatilität der Kosten als Begründung selbst keine expliziten Werte. Um diesen Kostenfaktor dennoch 

mit einzubeziehen und die andernfalls entstehenden Kostenlücken sinnvoll zu ergänzen, wurde im 

Bereich Atomkraft eine Erweiterung der UBA-Kostensätze vorgenommen und nach erfolgter 

Metaanalyse eine Basis von vier Quellen ergänzt (Friedrich und Voss 1993; Hohmeyer 1994; Krewitt, 

2002; Fiedler und Wronski 2015). Die entsprechenden Kostenfaktoren sind Abbildung 7 zu 

entnehmen. 

Externe Kosten der Energieträger DE 

Energieträger Kosten 2010 [€/ kWh] 

Atomkraft 0,1434 

Biomasse 0,0278 

Braunkohle 0,0207 

Erdgas 0,0102 

Erdöl 0,0241 

Photovoltaik 0,0062 

Steinkohle 0,0155 

Wasser 0,0014 

Wind 0,0017 

 

Abbildung 7: Externe Kosten der Energieträger  

 

Nach der Aggregation der unterschiedlichen Lebensmittel-Datensätze aus GEMIS zu den in der Studie 

ausdifferenzierten Lebensmittelkategorien werden diese Energiemengen anschließend mit den 

Kostenfaktoren für jede spezifische Energieart verrechnet und pro Lebensmittelkategorie aufsummiert. 

Daraus resultieren die kategoriespezifischen externen Kosten der entsprechenden Lebensmittel. Die 

relativen externen Kosten, aufgeteilt nach Produktart, sind somit Abbildung 8 zu entnehmen.  
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Energie Externe Kosten 2016, DE     

in €/kgProd   biologisch konventionell 

  
 

                     0,03 €                       0,05 €  

pflanzlich                      0,02 €                       0,00 €                       0,01 €  

tierisch                       0,37 €                       0,23 €                       0,37 €  

Milch                      0,02 €                       0,02 €                       0,02 €  
 

Abbildung 8: Relative externe Kosten (2016) aus Energie 

 

Werden die externen Kosten – wiederum analog zum Vorgehen bei den THG – ins Verhältnis zu den 

entsprechenden Erzeugerpreisen der Kategorien gesetzt, ergibt sich der Preisaufschlag, welcher bei 

einer vollständigen Internalisierung der externen Kosten entstehen würde. In Abbildung 9 sind 

ebendiese prozentualen Preisaufschläge aufgeführt.  

Energie Preisaufschlag      

in %   biologisch konventionell  

  
 

4% 14% 

pflanzlich  5% 1% 5% 

tierisch  20% 7% 20% 

Milch 9% 3% 9% 
 

Abbildung 9: Aus Energie resultierende Preisaufschläge auf die Erzeugerpreise 

 

Die gesamten externen Kosten, die für Deutschland pro Jahr entstehen, lassen sich schließlich durch 

Multiplikation der relativen externen Kosten (Abbildung 8) mit den jährlichen Produktionsmengen 

(Abbildung 2) quantifizieren. Daraus ergeben sich jährliche Folgekosten in Höhe von 4,525 Mrd. 

Euro, welche Abbildung 10 zu entnehmen sind. 

Externe Kosten 2016, DE, GESAMT   

in Mio €   biologisch konventionell 

  
 

57 4.468 

pflanzlich 403 5 397 

tierisch  3.327 39 3.288 

Milch 795 12 783 

    GESAMT 4.525 Mio € 
 

Abbildung 10: Gesamte externe Kosten (2016) aus Energie 

 

 

5. Externe Effekte – Stickstoff 

Neben reaktionsträgem molekularem Stickstoff (N2), welcher knapp 80% unserer atmosphärischen 

Gase ausmacht, kommt Stickstoff auch in Form des reaktiven Stickstoffs vor. Diese aktiven 

Verbindungen entstehen auf natürlichem Wege beispielsweise durch Blitzschläge oder biologische 

Stickstofffixierung. Allerdings wird heute in diesen natürlichen Kreislauf durch verschiedene 

menschliche Aktivitäten, wie zum Beispiel die Futter- und Nahrungsmittelproduktion, massiv 

eingegriffen (Galloway 1998). Der Großteil dieser reaktiven Stickstoffverbindungen kommt derzeit 
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aus anthropogenen Quellen – ein höherer Anteil als die Produktion durch alle natürlichen 

terrestrischen Systeme gemeinsam (Gruber und Galloway 2008). Reaktiver Stickstoff akkumuliert nun 

in diversen Umweltsystemen, da die Produktionsraten höher als die Reduktionsraten durch biologische 

Prozesse wie Denitrifizierung sind (Galloway et al. 2003). Die International Nitrogen Initiative (IN) 

und das Global Partnership on Nutrient Management bestätigen, dass in Europa – neben weiteren 

vergleichbaren Regionen – Probleme, besonders für die menschliche Gesundheit und die Balance der 

Ökosysteme, durch einen exzessiven Gebrauch bzw. Übereintrag an Nährstoffen entstehen (Sutton 

2013).  

Auch aufgrund der Veränderungen landwirtschaftlicher Praktiken zur Steigerung der 

Nahrungsmittelproduktion erhöht sich die Konzentration an reaktivem Stickstoff in unserer Umwelt 

stetig. Auch als Resultat der steigenden Nachfrage nach tierischem Eiweiß in der heute 

vorherrschenden Ernährungsweise wurden landwirtschaftliche Systeme mithilfe des Gebrauchs von 

künstlichen Düngern oder stickstofffixierenden Leguminosen und einem erhöhten Energieverbrauch 

bei der Erzeugung von Lebensmitteln enorm intensiviert. Hierfür spielte die Entwicklung des Haber-

Bosch-Prozesses eine entscheidende Rolle, welcher zur Steigerung der Nährstoffversorgung der 

modernen Landwirtschaft entwickelt wurde und reaktionsträges N2 – unter Einsatz von sehr großen 

Energiemengen – in reaktives NH3 umwandelt. Der Prozess trägt in erheblichem Maße zur 

Akkumulation reaktiven Stickstoffs in der Atmosphäre bei (Galloway et al. 2003). Auch ohne die 

Schaffung größerer Anreize, tierische Abfälle zu recyceln, wird die globale Stickstoffbilanz stark 

beeinflusst (Cowling und Galloway 2002). Van der Hoek (1998) legt dar, dass die globale 

Stickstoffeffizient im landwirtschaftlichen Sektor bei ca. 37% liegt, was bedeutet, dass der Rest in die 

Umwelt verloren geht. Wenngleich nur ca. 8% der global produzierten Stickoxide in Verbindung mit 

der Landwirtschaft zum Einsatz kommen (Godish et al. 2014), werden in Deutschland mehr als 60% 

des gesamten emittierten Stickstoffs der Landwirtschaft zugerechnet (Geupel und Frommer 2014).  

Fünf Hauptprobleme für Mensch und Umwelt werden vom European Nitrogen Assessment (Sutton 

2011) durch die hohe Stickstoffbelastung beschrieben: Die Gefährdung der Wasser- und Luftqualität, 

steigende Treibhausgasbilanzen, bedrohliche Zustände der Ökosysteme durch Biodiversitätsverluste 

sowie die Gefährdung der Bodenqualität (Sutton 2011). Die ökologischen Auswirkungen des 

reaktiven Stickstoffs sind so vielfältig, da Stickstoff auf diversen hydrosphärischen und 

atmosphärischen Pfaden durch verschiedene Umweltsysteme bewegt wird – dieser Effekt wird auch 

beschrieben als Stickstoff-Kaskade. Eine Stickstoffeinheit kann so eine Kaskade an 

Umweltbelastungen auslösen (Galloway et al. 2002; Erisman et al. 2013; Galloway et al. 2014;). 

Die in dieser Studie betrachteten Stickstoffverbindungen sind Ammoniak (NH3), Stickstoffdioxid 

(N2O), Stickoxide (NOx) und wasserlöslicher Stickstoff (in nachfolgenden Ausführungen mit Nr 

abgekürzt) wie Nitrat. Deren genaue Auswirkungen auf die Umwelt und den Menschen sollen im 

Folgenden beschrieben werden. Die menschliche Gesundheit wird derzeit durch steigende 

Konzentrationen an reaktivem Stickstoff in Wasser- und Luftmedien gefährdet. NO2 ist beispielsweise 
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ein Haupttreiber des Abbaus an stratosphärischem Ozon und wird deshalb von Experten als 

Hautkrebserreger identifiziert (Struijs 2010; Sutton 2011,). Andere Verbindungen (NOx und NH3) 

wirken als Vorstufe für die Bildung von Feinstaub– was wiederum die Lungenfunktion beeinträchtigt 

oder als krebserregend eingestuft wird NOx trägt zur Bildung von trophosphärischem Ozon () bei – 

welches bei konstanter Belastung diverse Lungenkrankheiten hervorrufen kann und so mit erhöhten 

Atemwegserkrankungsraten und erhöhten Sterblichkeitsraten in Verbindung gebracht werden kann 

(Brink et al. 2011; Moldanova et al. 2011; Sutton 2013). Die Nachweislage zur Verbindungen 

zwischen Nitrat im Trinkwasser und Gesundheitseinschränkungen wie Krebsarten (z.B. Darm- oder 

Eileiterkrebs) oder der sogenannten Blausucht (Zyanose) erscheint noch umstritten; nichtsdestotrotz 

geht eine chronische Belastung mit höheren Nitratraten mit einem gesteigerten Risiko für diese 

Krankheitsbilder einher (Brink et al. 2011; Grizzetti 2011).  

Auch auf Umweltsysteme können negative Auswirkungen aufgrund der erhöhten reaktiven 

Stickstoffemissionen beobachtet werden. Eutrophierung durch atmosphärische und hydrosphärische 

Stickstoff-Depositionen ist ein ernstzunehmendes Risiko für diverse Ökosysteme und wird als einer 

der fünf schädlichsten Effekte für die Biodiversität genannt (Sala et al. 2000). In aquatischen 

Systemen ist steigendes Algenwachstum eine Folge von erhöhten Nährstoffraten im Wasser. Dies 

zieht benachbarte Ökosysteme in Mitleidenschaft, da andere Pflanzen nunmehr unzureichend mit 

Sauerstoff versorgt werden können; ein Verlust von Lebensraum und Biodiversität folgt letztlich. Tote 

Zonen in Küstennähe oder im Süßwasser werden als drastischere Folgen von Eutrophierung bereits 

beobachtet. Ähnlich ist es bei terrestrischen Ökosystemen: schnellwachsende, nährstoffreiche Spezies 

haben hier Wachstumsvorteile, was wiederum in eine Reduzierung der Artenvielfalt mündet. Des 

Weiteren wird durch Veränderungen ihrer Ökosysteme, wie Bodenversauerung, Stress auf die 

empfindlicheren Spezies ausgeübt (Rabalais 2002; Sutton 2013; Matson et al. 2002). 

Neben den Folgen für aquatische Ökosysteme werden auch Umweltauswirkungen auf die Luft 

festgestellt. NOx und N2O sind heute von großem ökologischem Anliegen, da sie die Grundbausteine 

vieler atmosphärischer Reaktionen sind (wie bereits a.o.S. beschrieben). Da N2O eine sehr lange 

atmosphärische Lebensdauer hat und als thermisches Absorptionsmaterial fungiert, trägt es in großem 

Umfang zur Erderwärmung bei (vgl. Kapitel 3). Das Gas ist zudem hoch oxidativ und deshalb toxisch 

und korrosiv. Während NOx troposphärisches Ozon erhöht, verringert N2O das atmosphärische Ozon, 

was sich beides negativ auf Mensch und Umwelt auswirkt (Godish et al. 2014; Galloway et al. 2002). 

 

Analog zur Methodik der beiden vorangehenden Treibern (vgl. Kapitel 3 und Kapitel 4) wurden für 

diese Studie die lebensmittelspezifischen Austragungsmengen von N2O, NOx und NH3 in die Luft und 

von Nr ins Wasser aus der Datenbank GEMIS extrahiert und aggregiert. Wie auch bei Treibhausgasen 

und der Energiebereitstellung bedarf es einer Metaanalyse, um die über GEMIS verfügbaren 

konventionellen Daten auf Daten zur biologischen Produktionsweise übertragen zu können. Erneut 

erfolgt diese Analyse mit zweierlei Fokus: Einmal bezogen auf Milch, was zu einer Basis von 14 
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Quellen führt (Halberg et al. 1995; Dobbs und Smolik 1997; Dalgaard et al. 1998; Cederberg und 

Mattsson 2000; Hansen et al. 2000; Haas et al. 2001; Nielsen und Kristensen 2005; Dalgaard et al. 

2006; Trydeman et al. 2006; Kelm et al. 2008; Korsaeth 2008; Thomassen et al. 2008; Bos et al. 2014; 

Einarsson et al. 2018). Zum anderen bezogen auf die verbleibenden pflanzlichen und tierischen 

Produkte, was in einer Basis von 12 Quellen (Dalgaard et al. 1998; Hansen et al. 2000; Shepherd et al. 

2003; Kolbe 2004; Loges et al. 2006; Acs et al. 2007; Aronsson et al. 2007; Boldrini et al. 2007; Kelm 

et al. 2008; Korsaeth 2008; Anglade et al. 2015; Lin et al. 2016) resultiert. So sind Daten zu den 

Austragungsmengen der oben genannten Stickstoffverbindungen pro Kilogramm Produktgewicht 

verfügbar; wiederum aggregiert zu vier Oberkategorien „tierisch“, „pflanzlich“, „konventionell“ und 

„biologisch“.  

Die Umwandlung dieser quantitativen Mengen in monetäre Werte erfolgt mittels Monetarisierung. 

Hierzu orientiert sich die Studie am Vorgehen des European Nitrogen Assessment (Sutton 2011), 

welches erstmals die Schadenskosten der Stickstoffemissionen Europas umfänglich beschreibt und 

sich dabei auf die bereits dargestellten Problematiken der Stickstoffemissionen bezieht. Anders als bei 

der Kalkulation der Treibhausgase haben reaktive Stickstoffverbindungen aufgrund ihrer 

Kaskadenwirkung keinen Äquivalenzfaktor, welcher deren Schadenswirkungen aggregiert ausdrückt. 

Deshalb wird im ENA sowie in folgenden Berechnungen jede reaktive Stickstoffverbindung einzeln 

monetarisiert. Die Kostenfaktoren des ENA werden für diese Studie insofern angeglichen, dass sie, wo 

möglich, präzisierend auf Deutschland bezogen werden. Für jede reaktive Stickstoffverbindung 

werden drei Kostenfaktoren definiert: Gesundheit, Ökosysteme und Klima. Aufgrund der 

thematischen Überschneidungen zur Berechnung der Treibhausgaskosten wurden die Klimakosten von 

N2O in diesem Zusammenhang nicht beachtet, um eine Doppelkalkulation dieses Kostenfaktors zu 

vermeiden. Diese fließen bereits bei der Monetarisierung von Treibhausgasen in Kapitel 3 in die 

Berechnungen ein. 

Zur Bestimmung der Kostenfaktoren werden die vorhergehend beschriebenen Implikationen auf 

Umwelt und menschliche Gesundheit mit verschiedenen Methoden bemessen. So werden 

beispielsweise zur Beschreibung der Gesundheitskosten Ansätze wie VOLY (value of life year) für die 

Wasserverschmutzung von Nr (van Grinsven 2010), WTP (willingness to pay) für die 

Luftverunreinigung durch NH3 und NOx (Brink et al. 2011) oder DALY (disability adjusted life years) 

für die gesundheitlichen Schadenseffekte von N20 (Strujis et al 2010) herangezogen. So kann, bei 

Summierung der Schadenskosten an menschlicher Gesundheit und Umwelt, letztlich ein Kostenfaktor 

pro kg emittierten reaktiven Stickstoff errechnet werden (siehe Tab. 1). 
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 Gesundheit (€/kg N) Ökosystem (€/kg N) Gesamt (€/kg N) 

NOx 34,37 1,66 36,03 

NH3 23,63 4,50 28,13 

N2O 2,15 -2 2,15 

Nr 1,5 16,21 17,71 

 

Tabelle 1: Schadenskosten des European Nitrogen Assessment 

 

Eine Verrechnung dieser Kostensätze mit den quantitativen Emissionsmengen der entsprechenden 

Stickstoffverbindungen für die jeweiligen Lebensmittelkategorien ergibt deren relative externe Kosten. 

In dieser Studie wird ausschließlich der Übereintrag von Stickstoff („Emissionsmengen“) quantifiziert 

und monetarisiert. Der Anteil des Stickstoffs, welcher tatsächlich als Pflanzennährstoff dient, ist aus 

der Berechnung ausgenommen, da dieser nicht in der Umwelt akkumuliert, sondern zum 

Pflanzenwachstum beiträgt. Die kategoriespezifischen externen Effekte sind in Abbildung 11 

zusammengefasst. 

 

Externe Kosten, 2016 
  

in €/kgProd   biologisch konventionell 

  
 

                      0,19 €                        0,26 €  

pflanzlich                       0,02 €                        0,02 €                        0,02 €  

tierisch                       2,15 €                        1,84 €                        2,15 €  

Milch                        0,14 €                        0,09 €                        0,14 €  
 

Abbildung 11: Relative externe Kosten (2016) aus Stickstoffaustragung 

 

Setzt man diese relativen externen Kosten wiederum ins Verhältnis zu den Erzeugerpreisen der 

jeweiligen Lebensmittelkategorien, ergeben sich die in Abbildung 12 dargestellten Preisaufschläge. 

 

Preisaufschlag, Durchschnitt 
  in %   biologisch  konventionell  

  
 

26% 75% 

pflanzlich  11% 3% 12% 

tierisch  116% 54% 119% 

Milch  51% 19% 53% 
 

Abbildung 12: Durch Stickstoffaustragung resultierende Preisaufschläge auf die Erzeugerpreise 

 

Die gesamten externen Kosten für Deutschland pro Jahr lassen sich – analog zum Vorgehen bei den 

anderen Treibern – durch Multiplikation der relativen externen Kosten (Abbildung 11) mit den 

jährlichen Produktionsmengen (Abbildung 2) ermitteln. Daraus ergeben sich jährliche Folgekosten in 

Höhe von 24,972 Mrd. Euro, welche Abbildung 13 zu entnehmen sind. 

                                                 
2 Lachgas (N2O) wird im Verlauf des ENA nicht direkt mit einer Gefährdung der Ökosysteme in Verbindung gebracht, 

sondern vorwiegend mit dessen Treibhausrelevanz (vgl. Kapitel 3) bzw. dessen gefährdenden Eigenschaften für die 

menschliche Gesundheit.  
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Externe Kosten 2016, DE, GESAMT   

in Mio €   biologisch konventionell 

  
 

409 24.563 

pflanzlich 982 18 964 

tierisch  19.482 321 19.161 

Milch 4.508 70 4.438 

    GESAMT 24.972 
 

Abbildung 13: Gesamte externe Kosten (2016) durch Stickstoff 

 

 

6. Zusammenführung der Ergebnisse 

Der beschriebenen Methodik folgend lassen sich nun – weiterhin bezogen auf das Referenzjahr 2016 – 

die in Abbildung 14 aufgeführten Preisaufschläge auf die jeweiligen Erzeugerpreise errechnen. Bei 

tierischen Produkten fallen jeweils die höchsten in Preisaufschlägen ausgedrückten Folgekosten an, 

gefolgt von Milch und pflanzlichen Produkten. Demnach müssten konventionell-tierische Produkte 

auf Erzeugerebene etwa dreimal so teuer sein, wie dies bisher der Fall ist. Der größte Anteil der 

Preisaufschläge ist jeweils auf den Treiber Stickstoff zurückzuführen, gefolgt von Treibhausgasen und 

der Energiebereitstellung. Des Weiteren wird deutlich, dass die aktuell vorherrschende Fehlbepreisung 

bei konventionellen Produkten in allen Kategorien weitaus höher ausfällt als dies bei biologischen 

Produkten der Fall ist. Konkret ergeben sich auf Erzeugerebene folgende Preisaufschläge auf die 

Erzeugerpreise: 196% auf konventionell-tierische Produkte, 96% auf konventionelle Milch, 28% auf 

konventionell-pflanzliche Produkte, 82% auf biologisch-tierische Produkte, 35% auf biologische 

Milch und 6% auf biologisch-pflanzliche Produkte. 

 

 

Abbildung 14: Preisaufschläge auf Erzeugerpreise bei Internalisierung externer Effekte aus Stickstoff, Treibhausgasen und 

Energiebereitstellung 
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Werden diese erzeugerpreisbezogenen Preisaufschläge in absolute, externe Kosten pro Kilogramm 

Produktgewicht übertragen, zeigen sich die folgenden Preisaufschläge: +3,57€/kg für konventionell-

tierische Produkte, +0,25€/kg für konventionelle Milch(produkte), +0,04€/kg für konventionell-

pflanzliche, +2,83€/kg für biologisch-tierische, +0,17€/kg für biologische Milch- und +0,03€/kg für 

biologisch-pflanzliche Produkte (Abbildung 15). 

 

 
 

Abbildung 15: Preisaufschläge auf Erzeugerpreise bei Internalisierung externer Effekte aus Stickstoff, Treibhausgasen und 

Energiebereitstellung 

 

Werden diese externen Kosten pro Kilogramm Produktgewicht in Bezug gesetzt zum 

Verbraucherpreis (Ladenpreis)3, fallen die resultierenden Preisaufschläge an diesem späteren Glied der 

food chain naheliegenderweise deutlich geringer aus als die zuvor dargestellten Aufschläge auf den 

Erzeugerpreis. Es ergeben sich Preisaufschläge in Höhe von 43% auf konventionell-tierische 

Produkte, 32% auf konventionelle Milch, 6% auf konventionell-pflanzliche Produkte, 18% auf 

biologisch-tierische Produkte, 12% auf biologische Milch und 1% auf biologisch-pflanzliche 

Produkte. Diese geringeren Preisaufschläge begründen sich durch die Tatsache, dass der Preis eines 

Lebensmittels von der Erzeuger- zur Verbraucherebene – aufgrund der dazwischen liegenden Glieder / 

Prozessschritte der food chain – ansteigt, die externen Kosten des Lebensmittels – welche in dieser 

Studie mit der Systemgrenze farmgate (vgl. Kapitel 2.3) erhoben wurden – sich jedoch nicht 

verändern. Somit ist das Verhältnis der externen Kosten zum Lebensmittelpreis auf Verbraucherebene 

geringer als auf Erzeugerebene. Die (absoluten) externen Kosten bleiben jedoch in derselben Höhe 

bestehen. 

Die Höhe der externen Kosten und Preisaufschläge insbesondere tierischer Produkte ist u.a. durch die 

energieintensive Aufzucht der Nutztiere zu erklären, verbunden mit dem Futtermittelanbau, der 

                                                 
3 Die hierzu verwendeten Verbraucherpreise wurden unter Zunahme der Erlösanteile der Landwirte am Verbraucherpreis (Deutscher 

Bauernverband 2017, S. 23) von den Erzeugerpreisen abgeleitet. 
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Beheizung und Belüftung der Ställe sowie dem Metabolismus der Tiere. Diese Faktoren führen unter 

anderem zu einer bedeutend höheren Austragung von reaktivem Stickstoff und Treibhausgasen sowie 

einem höheren Energiebedarf als bei pflanzlichen Produkten. Insbesondere umweltschonende 

Praktiken biologischer Produktion wie der Verzicht auf mineralischen Stickstoffdünger beim 

Pflanzenanbau sowie ein geringerer Einsatz von industriell produziertem Kraftfutter bei der 

Nutztierhaltung führen in allen untersuchten Lebensmittelkategorien zu geringeren externen Kosten 

und Preisaufschlägen im Vergleich mit konventionellen Produktionspraktiken. 

In Abbildung 16 sind abschließend die Unterschiede zwischen den biologischen und den 

konventionellen Lebensmittelpreisen (pro Kilogramm) jeweils vor und nach einer Internalisierung der 

externen Kosten aufgeführt. Über alle Lebensmittelkategorien hinweg ist zu beobachten, dass sich die 

Preisdifferenz zwischen beiden Produktionsweisen nach einer Internalisierung zugunsten der 

biologischen Alternative verringert. Daraus lässt sich schlussfolgern, dass die aktuelle Bepreisung 

biologischer Lebensmittel deren tatsächlichen Preis treffender wiedergeben. Demgegenüber 

erscheinen konventionelle Produkte tierischen Ursprungs deswegen als relativ billig, da die mit ihnen 

verbundenen, höheren Folgekosten aktuell nicht Eingang in die Preissetzung finden.  

Am deutlichsten ist die Reduktion des Preisunterschieds zwischen biologisch und konventionellen 

Produkten tierischen Ursprungs zu erkennen: Während sich die Erzeugerpreise um 1,62€ pro kg 

tierischen Produkts unterscheiden bleibt nach Internalisierung der externen Kosten lediglich eine 

Preisdifferenz von 0,88€ pro kg tierischen Produkts, die Preisdifferenz verringert sich also um 0,84€ 

pro kg tierischen Produkts. Während diese Reduktion bei pflanzlichen Produkten eher marginal 

ausfällt ist auch bei Milch ebenfalls ein relativ großer Unterschied vor und nach Internalisierung der 

externen Kosten zu erkennen. Ein kg biologische Milch ist vor Berücksichtigung externer Effekte um 

0,21€ teurer als ein kg konventionelle Milch. Werden externe Kosten internalisiert, so fällt diese 

Preisdifferenz um 0,08€ pro kg Milch auf 0,13€.  
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Abbildung 16: Preisunterschiede vor und nach der Internalisierung externer Effekte 

 

Zur Erläuterung der sehr unterschiedlichen Höhe der externen Kosten sei ausgeführt, dass tierische 

Produkten (konventionell und ökologisch) insbesondere durch die energieintensive Aufzucht der 

Nutztiere sehr arbeits- und rohstoffintensive Produktionszyklen durchlaufen und so zu höheren 

Externalitäten führen. Zu diesen Produktionsabläufen zählen Futtermittelanbau, Beheizung und 

Belüftung der Ställe sowie der Metabolismus der Tiere. Diese Faktoren führen unter anderem zu einer 

bedeutend höheren Austragung von reaktivem Stickstoff und Treibhausgasen sowie einem höheren 

Energiebedarf als bei pflanzlichen Produkten. Beim Vergleich konventioneller mit ökologischen 

Produktionspraktiken können zwei Hauptgründe für die Unterschiede der externen Kosten identifiziert 

werden: der Verzicht auf mineralischen Stickstoffdünger beim Pflanzenanbau sowie ein geringerer 

Einsatz von industriell produziertem Kraftfutter bei der Nutztierhaltung in allen untersuchten 

Lebensmittelkategorien führt bei ökologisch hergestellten Produkten zu geringeren externen Kosten 

und Preisaufschlägen.  

Zur allgemeinen Verständlichkeit sei angemerkt, dass die externen Effekte, die sich in den hier 

berechneten Preisaufschlägen wiederspiegeln (Treibhausgasemissionen, Stickstoffaustragung, 

Energiebereitstellung), stets – in der ein oder anderen Weise – anfallen und beglichen werden müssen; 

und das unabhängig davon, ob entsprechende Preisaufschläge auf Lebensmittel eingeführt werden 

oder nicht. Jedoch verteilen sich derzeitig die externen Schadkosten nicht gerecht auf alle 

Marktteilnehmer. Vereinfacht ausgedrückt stellt sich das wie folgt dar: Konsumiert eine Person A 

beispielsweise eine besonders hohe Menge an tierischen Produkten, „verursacht“ diese Person A durch 

seine Konsumentscheidung eine höhere Menge an externen Schadkosten als Person B, die komplett 

auf tierische Produkte verzichtet. Die Verteilung der gesamten externen Schadkosten auf Person A und 
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B erfolgt jedoch völlig unabhängig von deren persönlichen Konsumentscheidungen. Die hier 

vorgestellten Preisaufschläge stellen eine Möglichkeit dar, externe Effekte eines Produkts mittels 

entsprechender Preisaufschläge zu internalisieren sodass der Konsument für die vollständigen Kosten 

seiner Konsumentscheidungen aufkommt. Eine solche Verteilung der externen Kosten auf die 

Marktteilnehmer wird umso „gerechter“, je mehr Treiber bei der lebensmittelspezifischen 

Bestimmung externer Kosten inkludiert werden.  

Treiber, welche in dieser Studie berücksichtigt wurden, umfassen zunächst die drei großen 

Schadenseffekte Treibhausgasemissionen, Energieverbrauch und reaktive Stickstoffemissionen durch 

die Herstellung landwirtschaftlicher Produkte zum menschlichen Verzehr. In diesen drei 

Schadenskategorien sind jedoch indirekt weitere, untergeordnete Treiber integriert. So verursachen 

Treibhausgasemissionen Klimaschäden. Die Bereitstellung von Energie zur Lebensmittelherstellung 

verursacht vor allem Luftverschmutzung und kann die menschliche Gesundheit gefährden. Zudem 

verursachen reaktive Stickstoffemissionen Biodiversitätsverluste, Schäden an Ökosystemen, 

Gesundheitsschäden und die Verschmutzung des Trinkwassers.  

Aufgrund von unzureichender Datenlage konnten dennoch einige weitere, wichtige Treiber in dieser 

Studie nicht berücksichtigt werden. Hervorzuheben sind in diesem Sinne die Treiber Pestizid- und 

Antibiotikaanwendung in der Landwirtschaft. Die existierende Datenbasis bzgl. der Kostenblöcke für 

Pestizide oder Antibiotikaresistenzen, welche Gesundheitskosten, Regulierungskosten oder 

Verwaltungs- und Überwachungskosten darstellen können, ist leider aktuell unzureichend und nicht 

genügend differenziert zur Berücksichtigung in vorangegangenen Berechnungen. Zahlreiche Studien 

(Waibel und Fleischer 1998; Leach und Mumford 2008; Taylor et al. 2014) deuten jedoch darauf hin, 

dass diese Treiber Schäden in signifikanter Höhe verursachen. Hieraus resultiert ein deutlicher Appell 

an Wirtschaft, Politik und Wissenschaft, diese noch relativ ungenauen Bereiche zugänglicher und 

adäquat rezipierbar zu gestalten – sei dies mittels differenzierter Datensätze / Primärdaten oder mittels 

einer weiter ausdifferenzierten Forschungsagenda.  

 

 

7. Implikationen und Ausblick 

Abschließend sei darauf hingewiesen, dass die Identifizierung der Diskrepanz zwischen derzeitigem 

Marktpreis und wahrem Wert der Güter, inklusive der verursachergerechten Differenzierung zwischen 

verschiedenen Lebensmittelkategorien, bislang ein Novum in der Literatur darstellt. Es ist davon 

auszugehen, dass eine hierauf fußende, tatsächliche Einführung von kategoriespezifischen 

Preisaufschlägen, Abgaben oder anderer geeigneter wirtschaftspolitischer Maßnahmen zu einer 

deutlichen Reduktion negativer Umweltauswirkungen der Landwirtschaft führen würde. Das lässt sich 

u.a. durch ein (aus der Preiselastizität der Nachfrage bei normalen Gütern resultierendes) verändertes 

Kaufverhaltens der Konsumenten valide annehmen. Zudem ließen sich zusätzliche Einnahmen durch 

verursacher-differenzierte Preisaufschläge zur Vermeidung und Beseitigung negativer externer Effekte 
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sowie zur Besserstellung von Nahrungsmitteln mit relativ geringen Umweltfolgekosten nutzen. Der 

hier vorgestellte Ansatz stellt einen Beitrag zur Kostenwahrheit dar, welcher – bereits bei einer 

teilweise Umsetzung – durch die Verringerung aktueller Marktfehler zudem zu einer 

gesamtgesellschaftlichen Wohlfahrtssteigerung führen würde. 
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