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Kurzfassung

In dieser Dissertation erfolgt eine Analyse des Schutzes von Biodiversität durch
Payments for Environmental Services (PES) und, insbesondere im empirischen Teil,
innerhalb des Ansatzes Reducing Emissions from Deforestation and Forest Degra-
dation plus (REDDplus). Die Anwendung von PES-Programmen zum Schutz von
Biodiversität gewinnt im umweltpolitischen Bereich immer mehr an Bedeutung.
Gleichzeitig ist die Umsetzung solcher Schutzprogramme jedoch mit erheblichen
Transaktionskosten und damit der Gefahr von Ineffizienzen verbunden. Die Möglich-
keit der Bündelung von Biodiversität mit einer weiteren Ökosystemleistung, hier der
Speicherung von Kohlenstoffdioxid, wird hinsichtlich der Wirkungen auf die Schutz-
niveaus beider Ökosystemleistungen und der Veränderung der Produktionsweise des
landwirtschaftlichen Sektors in einem monopsonistischen Modelansatz analysiert.
Durch die formale Analyse zeigt sich, dass für einen effizienteren Schutz der beiden
Ökosystemleistungen economies of scope bei den Transaktionskosten mit der Bün-
delung von PES-Programmen realisiert werden müssen.
Ein Beispiel für die praktische Umsetzung von Payments for Environmental Services
ist der REDDplus-Ansatz. Das Ziel ist die Reduzierung von Treibhausgasemissionen
durch den Erhalt und die nachhaltige Bewirtschaftung von tropischen Wäldern, aber
auch der Schutz von Biodiversität. Innerhalb des empirischen Teiles der Dissertation
wird untersucht, inwiefern es durch die Verfolgung beider Ziele zur Realisierung von
economies of scope bei den Transaktionskosten kommt. In die Analyse werden sechs
Länder (Costa Rica, Indonesien, Mexiko, Kambodscha, Peru und Vietnam) einbe-
zogen. Die Analyse erfolgt auf der Grundlage von Szenarien, welche mit Hilfe der
Readiness Proposals der Länder für den Zeitraum von 2008 bis 2030 erstellt wur-
den. Anhand der Ergebnisse kann gezeigt werden, dass es nicht automatisch durch
die Zusammenlegung von PES-Programmen zu einer Realisierung von economies of
scope kommt. Eine Bündelung solcher Programme ist daher nicht in allen Phasen
ihrer Umsetzung ratsam.

JEL-Klassifizierung: Q12, Q23, Q57, Q58

Schlagworte: Biodiversität, PES, Bündelung von PES, economies of scope, REDD





Abstract

This thesis conducts an analysis of conservation of biodiversity through Payments
for Environmental Services (PES) and, particularly in the empirical part, within
the approach of Reducing Emissions from Deforestation and Forest Degradation
plus (REDDplus). In the field of environmental policy the use of PES programs to
conserve biodiversity becomes increasingly important. At the same time the imple-
mentation of such programs is associated with significant transaction costs and the
risk of inefficiency. The possibility of pooling biodiversity with other ecosystem ser-
vices, here carbon sequestration, is analyzed in a monopsonistic model with regard
to the effects on the level of conservation of both ecosystem services and the change
in the production process of the agricultural sector. The results of the formal ana-
lysis pointed out that economies of scope must be realized in transaction costs for
an efficient conservation of both ecosystem services.
The REDDplus approach is an example of the practical implementation of Payments
for Environmental Services. The target of this approach is the reduction of green-
house gas emissions through preservation and sustainable management of tropical
forests, but also the conservation of biodiversity. The empirical part of the thesis
examines the possibility of realizing economies of scope in transaction costs if both
targets are pursued. The analysis includes six REDDplus countries (Costa Rica, In-
donesia, Mexico, Cambodia, Peru and Vietnam). The analysis is performed on the
basis of scenarios that have been created using the Readiness Proposals of countries
for the period from 2008 to 2030.The results show that merging PES programs does
not automatically ensure a realization of economies of scope. A bundling of such
programs is not advisable at all stages of implementation.

JEL Classification: Q12, Q23, Q57, Q58

Keywords: Biodiversity PES, Bundling of PES, economies of scope, REDDplus
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1 Einleitung

Seit über 20 Jahren steht der Schutz der biologischen Vielfalt, durch die Verabschie-
dung des Übereinkommens über die biologische Vielfalt, auf internationaler Ebene
auf der politischen Agenda, jedoch ist weltweit immer noch ein drastischer Rück-
gang der biologischen Vielfalt zu verzeichnen. Ursachen hierfür sind die Zerstörung
und Verschmutzung von Lebensräumen, wie Wäldern, Flüssen und Seen. Aber auch
der Anstieg der bedrohten Arten oder gar deren Ausrottung ist ein Indiz für den
Verlust von Biodiversität.
Ein mögliches Instrument zum Schutz und der Erhaltung der biologischen Vielfalt
wird in der Umsetzung von Payments for Environmental Services (PES) gesehen. Bei
diesen erhält der physikalische Zerstörer von Biodiversität einen finanziellen Aus-
gleich dafür, dass er diese Zerstörung unterlässt bzw., dass er biologische Vielfalt
bereitstellt. Payments for Environmental Services entsprechen somit dem von Coa-
se (1960) beschrieben Laissez-faire-Prinzip. Die größte biologische Vielfalt kommt
in Entwicklungsländern vor, die jedoch durch hohe institutionelle Unsicherheiten
gekennzeichnet sind. Für die Umsetzung von PES-Programmen ist aber eine sta-
bile institutionelle Struktur, bspw. eine klare Definition und die Durchsetzung von
Eigentums- bzw. Nutzungsrechten, notwendig. Liegen diese nicht vor, so ist es vor
der Umsetzung von PES notwendig, diese zu etablieren. Der Aufbau institutionel-
ler Strukturen ist aber mit Transaktionskosten verbunden. Sind diese zu hoch, kann
das zur Ineffizienz führen oder eine Umsetzung von PES verhindern. Die Konsequenz
wäre ein weiterer Verlust der biologischen Vielfalt, sollten nicht andere Instrumente
zu deren Schutz bereitstehen.
Eine Möglichkeit der Reduzierung der Transaktionskosten von PES-Programmen
wird in der Bündelung zweier oder mehrerer Ökosystemleistungen (z. B. Biodiversi-
tät und Speicherung von Kohlenstoffdioxid) innerhalb eines Programms gesehen. An
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diesem Punkt setzt die vorliegende Arbeit an. Drei zentralen Fragen soll in dieser
Arbeit nachgegangen werden:

1. Welche Wirkungen hat eine Bündelung von Biodiversität mit einer weiteren
Ökosystemleistung auf

• das Schutzniveau der biologischen Vielfalt und

• die Produktionsweise der Leistungserbringer?

2. Welche Voraussetzung muss gegeben sein, damit durch die Bündelung von
PES-Programmen ein effizienterer Schutz der biologischer Vielfalt erfolgen
kann?

3. Ist es möglich, durch die Einbeziehung des Schutzes biologischer Vielfalt in-
nerhalb des Ansatzes Reducing Emissions from Deforestation and Forest De-
gradation plus (REDDplus) economies of scope bei den Transaktionskosten zu
realisieren?

Die Arbeit gliedert sich in sieben Kapitel, einschließlich der Einleitung und Schluss-
betrachtung.
Im zweiten Kapitel wird der Begriff Biodiversität bzw. biologische Vielfalt definiert
und deren Bedeutung für die gesellschaftliche Wohlfahrt aufgezeigt, sowie eine Ein-
ordnung von Biodiversität in die ökonomische Theorie vorgenommen.
Die Definition von Biodiversität ist notwendig, um deren Bedeutung für die gesell-
schaftliche Wohlfahrt möglichst vollständig zu erfassen. In zwei Stufen wird auf-
gezeigt, wie Biodiversität die Wohlfahrt einer Gesellschaft beeinflusst: zuerst der
Zusammenhang von Ökosystemgütern bzw. -leistungen und der gesellschaftlichen
Wohlfahrt, und anschließend die Verbindung von Biodiversität und der Stabilität
sowie Produktivität von Ökosystemen. Aber auch verschiedene direkte Zusammen-
hänge von Biodiversität und Wohlfahrt werden aufgezeigt.
Anschließend erfolgt die Einordnung der biologischen Vielfalt in die ökonomische
Theorie. Von zentralem Interesse ist hier vor allem die Güterklassifizierung. Es soll
eine Einordnung innerhalb des ökonomischen Güterraumes anhand verschiedener
Kriterien vorgenommen werden. Des Weiteren wird der ökonomische Gesamtwert
von Ökosystemleistungen mit seinen Unterkategorien dargestellt und auf den Be-
griff der Biodiversität übertragen.
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Außerdem wird aufgezeigt, welche Ursachen zu dem Verlust der biologischen Vielfalt
aus ökonomischer Sicht führen. Von zentralem Interesse sind vor allem die Problema-
tik des Gutscharakters und der externen Effekte, der unzureichend definierten Eigen-
tumsrechte sowie staatliche Handlungen und das weltweite Bevölkerungswachstum.
Am Ende des zweiten Kapitels werden drei Gründe für den Schutz der biologischen
Vielfalt diskutiert. Im Blickfeld stehen die eingeschränkte Substituierbarkeit, die Ir-
reversibilität der Zerstörung und die intergenerativen Externalitäten.
Nachdem im zweiten Kapitel der Begriff der biologischen Vielfalt und deren Ein-
ordnung in die ökonomische Theorie dargestellt wurde, wird im Kapitel drei das In-
strument der Payments for Environmental Services ausführlich erläutert. Der erste
Abschnitt beschreibt die Grundidee des Konzeptes vor dem Hintergrund des Laissez-
faire-Prinzips des Coase-Theorems. Anschließend werden dann die Definitionen der
Umweltökonomik und die der Ökologischen Ökonomik ausführlich dargestellt und
miteinander verglichen. Die Diskrepanz der beiden Definitionen besteht insbesonde-
re hinsichtlich der institutionellen Ausgestaltung von PES-Programmen. Daher wird
im zweiten Abschnitt dieses Kapitels die allgemeine institutionelle Struktur und die
Möglichkeiten deren Ausgestaltung beschrieben.
Im anschließenden dritten Abschnitt werden die verschiedenen Kosten, welche mit
der Umsetzung von Payments for Environmental Services verbunden sind, darge-
stellt. Es werden mögliche Ursachen für die Ineffektivität und Ineffizienz von PES-
Programmen aufgezeigt und diskutiert. Dies erfolgt vor allem vor dem Hintergrund
der zuvor beschrieben institutionellen Struktur und deren Ausgestaltung sowie den
mit PES-Programmen verbundenen Kosten.
Das vierte Kapitel umfasst zum einen eine ausführliche Darstellung des Begriffs
der Transaktionskosten und zum anderen werden Ansätze zur Bündelung von PES-
Programmen beschrieben. Bei der Definition des Begriffs der Transaktionskosten
wird auch auf die möglichen Komponenten der Transaktionskosten und die Ursa-
chen für deren Auftreten eingegangen. Des Weiteren werden verschiedene Ursachen
für die Höhe dieser Kostenkomponenten aufgezeigt.
Darauf aufbauend wird die theoretische Analyse der Wirkungen von Transaktions-
kosten und der Bündelung von PES-Programmen vorgenommen. Hierfür wird ein
Referenzmodell mit separaten Payments for Environmental Services dargestellt, in
welchem die Transaktionskosten nicht beachtet werden. Anschließend wird in einem
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ersten Alternativmodell die Annahme transaktionskostenfreier PES-Programme fal-
len gelassen. Die Ergebnisse des Alternativmodells werden dann mit denen des Refe-
renzmodells verglichen. Zum Schluss wird ein weiteres Alternativmodell aufgezeigt,
bei welchem Biodiversität und die Speicherung von Kohlenstoffdioxid in einem PES-
Programm gebündelt werden. Die Ergebnisse werden mit denen des Referenzmo-
dells und des ersten Alternativmodells verglichen. Mithilfe des Vergleichs der beiden
Alternativmodelle ist es dann möglich, die Voraussetzungen für einen effizienteren
Schutz von Biodiversität bei der Bündelung von PES-Programmen zu identifizieren.
Eine empirische Überprüfung, inwiefern die notwendigen Voraussetzungen für einen
effizienteren Schutz biologischer Vielfalt durch die Bündelung vorliegen, erfolgt in
den Kapiteln fünf und sechs anhand des Ansatzes Reducing Emissions from De-
forestation and Forest Degradation plus. Im ersten Abschnitt des fünften Kapitels
erfolgt eine Darstellung des Entwicklungsprozesses des REDD-Ansatzes und des-
sen institutioneller Aufbau. Hierzu wird vor allem auf die verschiedenen Möglich-
keiten der Ausgestaltung der einzelnen institutionellen Komponenten eingegangen.
Anschließend wird die Begründung für die Einbeziehung des Schutzes der biologi-
schen Vielfalt als Nebenziel aufgezeigt und welche Anpassungen des institutionellen
Rahmens dadurch notwendig sind.
Im sechsten Kapitel erfolgt die eigentliche empirische Analyse zur Überprüfung der
Voraussetzung für einen effizienten Schutz von Biodiversität durch die Einbeziehung
in den REDDplus-Ansatz, d. h. die Bündelung der Speicherung von Kohlenstoff-
dioxid mit dem Schutz von Biodiversität. Betrachtet werden drei südostasiatische
(Indonesien, Kambodscha und Vietnam) und drei mittel- bzw. südamerikanische
(Costa Rica, Mexiko und Peru) Länder. Zunächst wird die Entwicklung der biologi-
schen Vielfalt durch verschiedene Indikatoren und die Ursachen für deren Verlust in
den sechs Ländern beschrieben. Die verschiedenen Maßnahmen, welche in den ein-
zelnen Ländern zum Schutz der biologischen Vielfalt und der Speicherung von CO2

durchgeführt werden sollen, werden im Anschluss aufgezeigt. Abschließend erfolgt
die eigentliche Paneldatenanalyse und die Diskussion der Ergebnisse.
Im letzten Kapitel, der Schlussbetrachtung, werden die Ergebnisse der Arbeit noch
einmal zusammengefasst. Die eingangs aufgeworfenen Fragestellungen werden vor
dem Hintergrund der theoretischen und empirischen Analysen beantwortet und es
wird eine abschließende Bewertung vorgenommen.
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2 Die Bedeutung der Biodiversität

Der Begriff der biologischen Vielfalt bzw. Biodiversität1 lässt auf den ersten Blick
sicher nicht darauf schließen, dass dies ein Forschungsgebiet der Ökonomik, sondern
eher der Biologie und Ökologie ist. Dass dem nicht so ist, soll in diesem Kapitel
der Arbeit dargelegt werden. Die Bedeutung und der Einfluss von Biodiversität auf
das Wohlergehen bzw. die Wohlfahrt von Menschen und Volkswirtschaften, die Art
und Weise des Schutzes der biologischen Vielfalt und deren ökonomisch nachhaltige
Nutzung, sind auch bei Ökonomen immer wieder von Interesse.
Zu Beginn dieses Kapitels wird eine Begriffsklärung von Biodiversität vorgenom-
men, um eine klare Abgrenzung für die spätere Analyse zu erhalten. Anschließend
wird auf die Bedeutung der biologischen Vielfalt für Volkswirtschaften eingegangen.
Dazu wird in einem ersten Schritt der Zusammenhang von Ökosystemleistungen
und gesellschaftlicher Wohlfahrt aufgezeigt und in einem zweiten erfolgt dann die
Darstellung des Zusammenhangs zwischen der biologischen Vielfalt und Ökosystem-
leistungen. Im darauf folgenden Abschnitt wird aufgezeigt, wie Biodiversität in die
ökonomische Theorie eingebunden werden kann. In diesem Zusammenhang wird vor
allem auf die Klassifizierung von Biodiversität als Gut und deren ökonomischem
Wert eingegangen. Folgend werden verschiedene Ursachen für den Verlust biolo-
gischer Vielfalt aus ökonomischer Sicht aufgezeigt. Eine Begründung, warum der
Schutz der biologischen Vielfalt von besonderer Bedeutung ist, soll dieses Kapitel
abschließen.

1Beide Begriffe werden im Folgenden synonym genutzt.
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2.1 Biodiversität – Eine Begriffsklärung

Seit Alexander von Humboldt, der in seinem Buch Ansichten der Natur die Arten-
vielfalt des nordwestlichen Südamerikas und Mexikos dokumentierte und beschrieb
(vgl. Hawkins (2001), S. 133), beschäftigt sich der Mensch immer wieder mit der Un-
terschiedlichkeit von Lebewesen. Der Begriff Biodiversität ist aber erst in den 1980er
Jahren geprägt worden. Zuvor wurde ausschließlich von Diversität gesprochen, wo-
mit die Vielfalt der Arten gemeint war. Eine Erweiterung dieses Konzeptes erfolgte
1980 durch Lovejoy, der in The Global 2000 Report to the President of the U.S. die
Gesamtheit der biologischen Vielfalt betrachtete (vgl. Beierkuhnlein (1998), S. 82).
Die Begriffskreation Biodiversität wurde 1986 durch Walter G. Rosen auf dem Natio-
nal Forum on BioDiversity in die Diskussionen eingeführt (vgl. Sarkar und Margules
(2002), S. 300).
Ins Blickfeld der Politik ist der Schutz der biologischen Vielfalt 1992 auf der United
Nations Conference on Environment and Development gerückt. Auf dieser beschlos-
sen die Teilnehmerstaaten das Übereinkommen über die biologische Vielfalt. Der
Begriff der Biodiversität wird in diesem wie folgt definiert: „biologische Vielfalt be-
deutet die Variabilität unter lebenden Organismen jeglicher Herkunft, darunter unter
anderem Land-, Meeres- und sonstige aquatische Ökosysteme und die ökologischen
Komplexe, zu denen sie gehören; dies umfasst die Vielfalt innerhalb der Arten, zwi-
schen den Arten und die Vielfalt der Ökosysteme.“ (Parties of the Convention on
Biological Diversity (1992), S. 3). Anhand dieser Definition ist ersichtlich, dass neben
der Artenvielfalt auch weitere Aspekte der Natur für eine umfangreiche Begriffsbe-
stimmung der biologischen Vielfalt berücksichtigt werden sollten. So sind weitere
Bestandteile die Unterschiede innerhalb einer Art und die verschiedenen Ökosyste-
me, in denen die einzelnen Arten leben. DeLong Jr. (1996) erweitert die von den
Vereinten Nationen angeführte Definition und bezieht die Prozesse, welche inner-
halb der Ökosysteme erfolgen in seine Definition mit ein. Er definiert Biodiversität
wie folgt: „Biodiversity is an attribute of an area and specifically refers to the va-
riety within and among living organisms, assemblages of living organisms, biotic
communities, and biotic processes, whether naturally occurring or modified by hu-
mans. Biodiversity can be measured in terms of genetic diversity and the identity
and number of different types of species, assemblages of species, biotic communities
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and biotic processes (e. g. abundance, biomass, cover, rate) and structure of each.
It can be observed and measured at any spatial scale ranging from microsites and
habit paches to entire biosphere.“ (ebd., S. 745). Gaston und Spicer (2005) nutzen
zur Bestimmung des Begriffs Biodiversität eine recht kurze Definition, bei der aber
auch die Variabilität innerhalb der Arten und der Ökosysteme berücksichtigt wird.
Demnach ist Biodiversität „‚the variety of life‘, and refers collectively to variation
are all levels of biological organization.“ (ebd., S. 3). Offen bleibt bei dieser De-
finition, ob durch den Begriff levels of biological organization die von DeLong Jr.
(1996) angeführten Ökosystemprozesse mit berücksichtigt werden. Da sich Gaston
und Spicer (2005) bei der Darstellung der biologischen Vielfalt sehr auf die Definiti-
on der Vereinten Nationen beziehen, ist zu vermuten, dass sie mit diesem Begriff die
Vielfalt der Arten, innerhalb der Arten und Ökosysteme meinen (vgl. ebd., S. 3f.).
Die hier angeführten Definitionen sind nur ein Teil einer Vielzahl an Definitionen.
Deutlich wird jedoch, dass Biodiversität kein einheitlicher Begriff ist, sondern sich
aus mehreren Bestandteilen zusammensetzt. Allen Definitionen ist gleich, dass sie
zur Begriffsbestimmung der biologischen Vielfalt auf die genetische, die ökologische
und die organische Diversität zurückgreifen (s. Tab. 2.1).

Tabelle 2.1: Bestandteile der Biodiversität

Ökologische Diversität Organische Diversität
Organismuskollektive Königreiche
Biotoptypen Stämme
Landschaften Familien
Ökosysteme Gattungen
Lebensräume Arten
Nischen Genetische Diversität Unterarten
Populationen Populationen Populationen

Individuen Individuen
Chromosomen
Gene
Nukleotiden

Quelle: Gaston und Spicer (2005), S. 5.
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Im Folgenden soll eine kurze Darstellung dieser drei zentralen Bestandteile der Biodi-
versität erfolgen.

• Die genetische Diversität umfasst die gesamten genetischen Informationen
der Individuen einer Population und die zwischen den Populationen (vgl. Gas-
ton und Spicer (2005), S. 5 und Pearce und Moran (1995), S. 2). Sie kann somit
als der Grundbaustein der biologischen Vielfalt angesehen werden, da auf ih-
rer Grundlage alle weiteren Bestandteile der Biodiversität basieren. Wie aus
Tabelle 2.1 ersichtlich wird, ist auch die genetische Vielfalt kein einheitlicher
Begriff und setzt sich aus den Nukleotiden2, Genen, Chromosomen, Indivi-
duen und der Population zusammen (vgl. Gaston und Spicer (2005), S. 5).
Zurückzuführen ist die Vielfalt der genetischen Informationen auf die Rekom-
bination bei der Fortpflanzung von Individuen und der Mutation von Genen
und Chromosomen (vgl. Pearce und Moran (1995), S. 3). Diese kann sowohl
durch eine evolutionäre Änderung als auch durch künstliche Kreuzung erfolgen
(vgl. Thomas (1992), S. 1).

• Die organische Diversität beschreibt die unterschiedlichen Hierarchien von
Arten und Gruppen (vgl. Gaston und Spicer (2005), S. 5). Zu einer Art werden
alle Individuen zusammengefasst, die sich untereinander fortpflanzen können
(vgl. Pearce und Moran (1995), S. 3). Bestandteile der organischen Diversität
sind die Individuen, die zu Populationen zusammengefasst werden und sich so
bis zu Königreichen in verschiedene Formen des Zusammenlebens entwickeln
(vgl. Pearce und Moran (1995), S. 4 und Gaston und Spicer (2005), S. 5).

• Die ökologische Diversität ist der dritte Bestandteil der biologischen Viel-
falt. Mit ihr werden die Vielfalt und das Ausmaß der verschiedenen Ökosys-
teme beschrieben, z. B. Nischen, Lebensräume und Biotope (vgl. Gaston und
Spicer (2005), S. 5). Ökosysteme sind demnach eine geografische Region, wel-
che interagierende Arten beherbergt. Sie stehen in keinem bzw. einem sehr
geringen biologischen Austauschprozess mit anderen Ökosystemen (vgl. Wei-
kard (2002), S. 24). Eine Darstellung der ökologischen Diversität kann auf

2 Nukleotide sind die Bausteine der Nukleinsäuren, welche ein Bestandteil der Zellen von Lebe-
wesen sind (vgl. Bauer et al. (2008), S. 667).
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verschiedene Weise erfolgen. Zum einen können Ökosysteme mit Hilfe funk-
tionaler Unterschiede der in ihnen lebenden Organismen beschrieben werden.
Und zum anderen ist eine Beschreibung durch die Anzahl, Größe und Ver-
teilung der in ihnen lebenden Gemeinschaften möglich. Des Weiteren kann
eine Beschreibung der Unterschiedlichkeit von Ökosystemen durch verschie-
dene Landschaften und deren Eigenschaften erfolgen (vgl. Pearce und Moran
(1995), S. 5 und Weikard (2002), S. 24).

Auch wenn sich alle drei Bestandteile der biologischen Vielfalt getrennt von einan-
der darstellen lassen, so sind sie miteinander verbunden. Aufbauend auf der geneti-
schen Vielfalt entwickeln sich die unterschiedlichen Arten und Lebensformen, welche
wiederum ein Teil der ökologischen Diversität sind. Die genetische und organische
Diversität sind durch die Individuen und die Population miteinander verbunden.
Diese sind dann der Grundstein für die verschiedenen Ökosysteme (vgl. Gaston und
Spicer (2005), S. 5). Aufgrund der Verbindung zwischen den einzelnen Bestandteilen
kann es auch zwischen diesen zu einer gegenseitigen Beeinflussung kommen. So kön-
nen sich Änderungen in der DNA auf ein Individuum (organische Diversität) und
schließlich auch auf ein gesamtes Ökosystem auswirken.
Der Begriff der Biodiversität setzt sich somit aus verschiedenen Bestandteilen zu-
sammen, welche miteinander verbunden sind. Wird nun die biologische Vielfalt nur
auf einen Teil bspw. der Artenvielfalt begrenzt, so wird ihre Bedeutung für eine
Volkswirtschaft unzureichend erfasst. Auch wird dann der Bestand oder Verlust von
Biodiversität zu gering angesetzt. Daher ist es notwendig, auf die einzelnen Bestand-
teile von Biodiversität und deren Bedeutung hinzuweisen.

2.2 Auswirkungen von Biodiversität auf die
gesellschaftliche Wohlfahrt

Berechtigterweise stellt sich die Frage, warum sich die Ökonomik mit dem Problem
des Verlustes der Biodiversität befassen soll, da dies auf den ersten Blick doch eher
ein Problem der Ökologie ist. Dass diese Überlegung eine eher kurze Sichtweise ist,
kann damit begründet werden, dass die Vielfalt der Natur und Umwelt als Grundlage
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für das menschliche Wohlergehen und die Produktion in einer Volkswirtschaft dient.
In diesem Abschnitt soll aufgezeigt werden, wie Biodiversität und Ökonomik mit-
einander verbunden sind. Zu Beginn des Abschnittes wird auf die Bedeutung von
Ökosystemleistungen für die Wohlfahrt eingegangen. Anschließend wird dann der
Zusammenhang von Biodiversität und der Bereitstellung von Ökosystemleistungen
aufgezeigt.

2.2.1 Bedeutung von Ökosystemgütern und
Ökosystemleistungen für die Wohlfahrt

Bevor eine Darstellung des Zusammenhangs von Ökosystemgütern und -leistungen
und gesellschaftlicher Wohlfahrt beschrieben wird, sollen die beiden Begriffe gesell-
schaftliche Wohlfahrt und Ökosystemgüter und -leistungen definiert werden.
In der ökonomischen Theorie wird die gesellschaftliche Wohlfahrt als ein Prozess
beschrieben, bei dem individuelle Ranglisten von alternativen Güterbündeln in ei-
ne gesellschaftliche Rangliste von alternativen Güterbündeln überführt werden (vgl.
Arrow (1950), S. 335). Darüber wie dieser Prozess der Zuordnung erfolgt, besteht
jedoch keine Einigkeit.3 Auch wird in der ökonomischen Theorie nicht eindeutig
geklärt, welche Bestandteile (Güterbündel) für die gesellschaftliche Wohlfahrt von
Bedeutung sind. Folgt man der Definition des Millenium Ecosystem Assessment
Board (2005) so besteht die gesellschaftliche Wohlfahrt aus den Bestandteilen Basis
für ein gutes Leben, Wahl- und Handlungsfreiheit, Gesundheit, gute soziale Bezie-
hungen und Sicherheit (vgl. ebd., S. 28 und 125f. und Weikard (1998), S. 268). Die
verschieden Bestandteile der gesellschaftlichen Wohlfahrt können durch verschiedene
Indikatoren beschrieben werden. So umfasst die Sicherheit zum einen die persönliche
Sicherheit und zum anderen den Wunsch nach einem gesicherten Zugang zu Res-
sourcen. Die Basis für ein gutes Leben kann unter anderem durch die Versorgung
mit Lebensmitteln beschrieben werden und gute soziale Beziehungen durch den ge-
genseitigen Respekt der Individuen (s. Abb. 2.1).
Ökosystemgüter und -leistungen werden als Nutzen, welchen Individuen direkt oder
indirekt aus Ökosystemfunktionen ziehen, definiert (vgl. Costanza et al. (1997),

3 Siehe hierzu die verschiedenen Gerechtigkeitstheorien von Bentham, Rawls usw.
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S. 253, de Groot et al. (2002), S. 394 und Millenium Ecosystem Assessment Board
(2005), S. 27). Von zentraler Bedeutung für die Bereitstellung der Güter und Leis-
tungen eines Ökosystems sind somit die Ökosystemfunktionen (vgl. de Groot et al.
(2002), S. 394 und Myers (1996), S. 2764). Nun sind die Funktionen eines Öko-

Abbildung 2.1: Ökosystemleistungen und Wohlfahrt
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Quelle: Millenium Ecosystem Assessment Board (2005), S. 28.

systems ebenso vielfältig wie die einzelnen Bestandteile, aus denen sich dieses zu-
sammensetzt. Daher stellt sich die Frage, was sind Ökosystemfunktionen und wie
können diese klassifiziert werden. Eine allgemein akzeptierte Definition von Ökosys-
temfunktionen wird von de Groot et al. (2000), de Groot et al. (2002) und Cairns
und Pratt (1995) angeführt. Sie definieren Ökosystemfunktionen als die Eigenschaf-
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ten eines Ökosystems bzw. dessen natürlichen Prozesse, die einen Nutzen durch die
Bereitstellung von natürlichen Gütern und Leistungen stiften (vgl. de Groot et al.
(2000), S. 195, de Groot et al. (2002), S. 394 und Cairns und Pratt (1995), S. 63).
Eine Systematisierung der Ökosystemfunktionen wurde von de Groot et al. (2000)
und de Groot et al. (2002) vorgenommen. Sie teilen die Ökosystemfunktionen in vier
Gruppen ein: regulierende Funktionen, Lebensraumfunktion, Produktionsfunktion
und Informationsfunktion. Durch diese werden unterschiedliche Güter und Leistun-
gen der Ökosysteme bereitgestellt, welche die gesellschaftliche Wohlfahrt beeinflus-
sen.
Die regulierenden Funktionen umfassen Prozesse von Ökosystemen zur Regulierung
und Unterstützung biologisch-chemischer Kreisläufe (vgl. de Groot et al. (2000),
S. 196 und de Groot et al. (2002), S. 395). Aus den regulierenden Funktionen ziehen
die Individuen einen Nutzen, in dem z. B. Gewässer reguliert oder Wasser gereinigt
wird (vgl. Myers (1996), S. 2765 und Sukhdev et al. (2008). S. 17). Der Nutzen,
den die Individuen aus den regulierenden Funktionen ziehen, beschränkt sich nicht
nur auf regulierende Leistungen, sondern wirkt sich auch auf unterstützende Öko-
systemleistungen aus. So tragen regulierende Ökosystemfunktionen zum Schutz vor
Bodenerosionen durch Flüsse oder einer Überdüngung bei. Über die unterstützen-
den Leistungen kommt es dann zu positiven Auswirkungen auf die Bereitstellung von
Versorgungsleistungen bspw. aus der Landwirtschaft (vgl. Myers (1996), S. 2766).

Durch die Lebensraumfunktion von Ökosystemleistungen wird Pflanzen und
Tieren die Möglichkeit geschaffen sich fortzupflanzen (vgl. de Groot et al. (2000),
S. 196 und de Groot et al. (2002), S. 395). Die Schaffung und der Erhalt von Le-
bensräumen führen somit zu einer Sicherung natürlicher Ressourcen und der Versor-
gungsleistungen, z. B. von Lebensmitteln und medizinischen Wirkstoffen in Pflanzen
(vgl. Sukhdev et al. (2008), S. 18). Die Wohlfahrt einer Gesellschaft wird somit über
die Erhaltung der Gesundheit, die Sicherung von Zugängen zu Ressourcen und die
Versorgung mit Lebensmitteln beeinflusst (s. Abb. 2.1).
Eine weitere Funktion von Ökosystemen ist die Produktionsfunktion4. Diese wird
in zwei Prozesse aufgeteilt, die Primärproduktion und Sekundärproduktion. Bei der
Primärproduktion werden durch die Photosynthese Kohlenhydrate erzeugt, welche
für die Sekundärproduktion benötigt werden. Bei ihr werden diese zu lebender Bio-

4 Der Begriff Produktion ist hier nicht gleichzusetzen mit der Produktion im ökonomischen Sinn.
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masse umgeformt, aus der dann Ökosystemgüter, wie Lebensmittel und Rohstof-
fe, gewonnen werden (vgl. de Groot et al. (2000), S. 196, de Groot et al. (2002),
S. 400 f. und Smith und Smith (2009), S. 146). Aufgrund der Speicherung von Koh-
lenstoffdioxid bei der Photosynthese kommt es außerdem zu einer Beeinflussung
des Kohlenstoffdioxidkreislaufs und damit zur Regulierung des Klimas (vgl. Myers
(1996), S. 2765). Somit ist die Primärproduktion (Photosynthese) die Grundlage
für die Bereitstellung von Versorgungs- und Regulierungsleistungen. Aus der Sekun-
därproduktion werden Versorgungsleistungen gewonnen, welche die gesellschaftliche
Wohlfahrt hinsichtlich der Bestandteile Gesundheit, durch die Bereitstellung medi-
zinischer Wirkstoffe, und Basis für ein gutes Leben, durch die Bereitstellung von
Lebensmitteln, beeinflussen (vgl. Baumgärtner und Becker (2008), S. 3 f., Klauer
(2001), S. 6 und Sukhdev et al. (2008), S. 18).
Die Erfüllung der Informationsfunktion durch Ökosysteme umfasst die Möglichkei-
ten zur Besinnung, Spiritualität und kognitiven Entwicklung (vgl. de Groot et al.
(2000), S. 196 und de Groot et al. (2002), S. 395). Zwar hat, wie aus Abbildung
2.1 ersichtlich ist, diese Ökosystemfunktion eine eher geringe Auswirkung auf die
gesellschaftliche Wohlfahrt, jedoch dürfte dies nicht im gleichen Umfang auf alle
gesellschaftlichen Gruppen zutreffen. Vor allem bei Gruppen, deren Kultur sehr eng
mit der Natur verbunden ist, ist diese Ökosystemfunktion sicher von hoher Bedeu-
tung, z. B. indigene Völker (vgl. Millenium Ecosystem Assessment Board (2005),
S. 139). Eine weitere Möglichkeit, einen Nutzen aus dieser Funktion zu ziehen, ist
das Betreiben von Ökotourismus (vgl. de Groot et al. (2002), S. 402 und Myers
(1996), S. 2766).
Auf den Zusammenhang der Ökosystemleistungen und der fünften Komponente der
gesellschaftlichen Wohlfahrt, der Wahl- und Handlungsfreiheit, wurde bisher noch
gar nicht eingegangen. Zwischen den Ökosystemleistungen und diesem Bestandteil
besteht kein direkter Zusammenhang. Jedoch kommt es durch eine Verringerung
oder gar Zerstörung der Ökosystemleistungen und damit auch von natürlichen Res-
sourcen zu einer Beeinträchtigung der Handlungsfreiheit einer Gesellschaft, was sich
auf deren Wohlfahrt auswirkt (vgl. Millenium Ecosystem Assessment Board (2005),
S. 126 und Weikard (1998), S. 268).
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2.2.2 Bedeutung der Biodiversität für Ökosystemleistungen,
Ökosystemgüter und Ökosystemfunktionen

Im vorherigen Abschnitt wurde zwar der Zusammenhang zwischen verschiedenen
Ökosystemgütern und -leistungen und der gesellschaftlichen Wohlfahrt dargestellt,
die Bedeutung der biologischen Vielfalt für die Wohlfahrt einer Gesellschaft wurde
jedoch nicht betrachtet. Auch ist bei noch keiner der Ökosystemfunktionen oder bei
den verschiedenen Ökosystemgütern und -leistungen Biodiversität als Bestandteil
enthalten. Welche Bedeutung hat Biodiversität also für das menschliche Wohler-
gehen? Der Einfluss der biologischen Vielfalt auf die gesellschaftliche Wohlfahrt ist
nicht als ein direkter Zusammenhang von einzelnen oder mehreren Ökosystemgütern
und -leistungen zu beschreiben. Biodiversität beeinflusst die Wohlfahrt indirekt über
die Sicherung der Funktionen und damit der Bereitstellung von Güter und Leistun-
gen eines Ökosystems (vgl. Diaz et al. (2006), S. 1300 und Food and Agriculture
Organization of the United Nations (2007), S. 4).

Abbildung 2.2: Selbstregulierung von Ökosystemen

Quelle: Holling (1987), S. 145.
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Sie trägt zur Sicherung von Ökosystemfunktionen sowie -gütern und -leistungen bei,
indem sie das jeweilige Ökosystem stabilisiert (vgl. Peterson et al. (1998), S. 7).
Die Stabilität eines Ökosystems wird zum einen durch die Resistenz dieses gegen
Gefahren und zum anderen durch die Belastbarkeit bei Störungen beschrieben (vgl.
Bengtsson et al. (2000), S. 45, Naeem (1998), S. 42, Peterson et al. (1998), S. 10
und McCann (2000), S. 229). Die Resistenz eines Ökosystems beschreibt den Grad
der Veränderung eines Bestandteils von Ökosystemen nach einer Störung. Hinge-
gen gibt die Belastbarkeit eines Ökosystems darüber Auskunft, inwiefern es nach
einer Störung fähig ist in den vorherigen Zustand zurück zu gelangen (vgl. McCann
(2000), S. 230). Als erster beschrieb Holling (1987) die Stabilität eines Ökosystems
aufgrund dessen Selbstregulierung. Er stellt diese mit Hilfe von vier Zuständen eines
Ökosystems, dem in ihm gespeicherten Kapital und der Verbindung und Organisa-
tion seiner Bestandteile, dar (s. Abb. 2.2).
Der Zustand der Ausbeutung ist gekennzeichnet durch eine rasche Ansiedlung von
Lebewesen und Organismen in einem bestimmten Gebiet. Mit dem Übergang zum
Ökosystemzustand der Erhaltung, wird innerhalb eines Ökosystems mehr Kapital,
in Form von Nährstoffen und Biomasse gespeichert und die Vernetzung und Orga-
nisation der einzelnen Bestandteile erhöht sich. Währenddessen kann es zu einer
Übernetzung der Bestandteile des Ökosystems kommen (s. Abb. 2.2).
Durch einen äußeren Schock, z. B. durch Feuer, kommt es dann zu einer Reduzie-
rung des gespeicherten Kapitals. Dieser Zustand wird als kreative Zerstörung be-
schrieben, da gleichzeitig die Möglichkeiten für eine Neuordnung des Ökosystems
freigesetzt werden. Diese sind jedoch nicht sofort verfügbar. Der eigentliche Frei-
setzungsprozess erfolgt erst im Zustand der Reorganisation. In diesem erhält der
Boden neue Nährstoffe durch die Zersetzung des noch vorhandenen Ökosystemka-
pitals. Auf diesen neu mineralisierten Boden ist dann eine Ansiedlung und erneute
Ausbeutung des Ökosystems möglich. Durch die Abstände der Pfeile in Abbildung
2.2 wird die Geschwindigkeit der einzelnen Prozesse beschrieben. Enge Pfeilabstän-
de weisen auf einen langsamen und weite Abstände auf einen schnellen Verlauf (vgl.
Holling (1987), S. 145 f.).
Um den Einfluss der biologischen Vielfalt auf die gesellschaftliche Wohlfahrt zu
klären, müssen zwei Fragen beantwortet werden. Zum einen, welche Auswirkun-
gen hat Biodiversität auf die Stabilität eines Ökosystems und zum anderen, wie
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wirkt sich eine höhere biologische Vielfalt auf die Produktivität des Ökosystems aus
(vgl. Bengtsson et al. (2000), S. 45).
Die Frage hinsichtlich des Zusammenhangs von Biodiversität und der Ökosystemsta-
bilität muss aufgeworfen werden, da das Ökosystem als ‚Produktionsstätte‘, nicht
im ökonomischen Sinne, von Ökosystemgütern und -leistungen angesehen werden
kann. Vier Hypothesen bzgl. des Einflusses der biologischen Vielfalt auf die Stabili-
tät eines Ökosystems sind in der Ökologie von zentraler Bedeutung. In Anlehnung
an Johnson et al. (1996) und Peterson et al. (1998) sollen diese kurz dargestellt
werden. Bei der Diversität-Stabilität-Hypothese von MacArthur (1955) wird ein po-
sitiver Zusammenhang zwischen der Anzahl der Arten in einem Ökosystem, dessen
Stabilität und Funktionsweise beschrieben. Bei der von Ehrlich und Ehrlich (1981)
aufgeworfenen Nieten-Hypothese wird davon ausgegangen, dass eine begrenzte An-
zahl an Arten aus einem Ökosystem entnommen werden kann und dies nur zu einer
geringen Beeinträchtigung der Stabilität führt. Wird jedoch eine kritische Grenze
überschritten, so wirkt sich das negativ auf die Stabilität des Ökosystems aus. Die-
ser Ansatz wird von Walker (1992) mit seiner Redundanz-Hypothese konkretisiert.
Er teilt die Arten in Gruppen ein, welche eine wichtige und eine weniger wichtige
ökologische Funktion besitzen. Gehen Arten aus den Gruppen mit einer wichtigen
ökologischen Funktion verloren, so hat dies eine hohe Beeinträchtigung der Stabilität
zur Folge. Ein Verlust von Arten mit geringen ökologischen Funktionen hingegen hat
kaum Auswirkungen auf die Ökosystemstabilität. Die Idiosynkrasie-Hypothese von
Lawton (1994) geht schließlich davon aus, dass es keinen eindeutigen Zusammenhang
zwischen der biologischen Vielfalt und der Ökosystemstabilität gibt (vgl. Johnson
et al. (1996), S. 372 f. und Peterson et al. (1998), S. 7 f.).
Uneinigkeit besteht vor allem darüber, inwiefern für die Stabilität eines Ökosystems
jede Art von Bedeutung ist (Diversität-Stabilität-Hypothese) oder nur bestimmte
funktionale Gruppen (Redundanz-Hypothese). So konnten sowohl empirische Belege
dafür gefunden werden, dass es durch einen Anstieg der Anzahl von Arten zu einer
höheren Stabilität von Ökosystemen kommt (vgl. Frank und McNaughton (1991),
S. 361 f.,Tilman und Downing (1994), S. 364 f. und Tilman et al. (2006), S. 530 f.),
als auch dafür, dass für die Ökosystemstabilität nur bestimmte funktionale Grup-
pen innerhalb eines Ökosystems von Bedeutung sind (vgl. MacGillivray et al. (1995),
S. 640, Grime (1997), S. 1261 und Peterson et al. (1998), S. 13).
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Nachdem nun dargestellt wurde inwiefern die biologische Vielfalt die Stabilität eines
Ökosystem beeinflusst, soll jetzt der Frage nachgegangen werden, welche Auswir-
kungen ein Verlust der Biodiversität auf die Bereitstellung von Gütern und Leis-
tungen eines Ökosystems und damit auch auf die gesellschaftliche Wohlfahrt hat.
Die Diversität-Produktivität-Hypothese besagt, dass eine höhere Biodiversität inner-
halb eines Ökosystems zu einem Anstieg der Produktivität führt. Der Grund ist die
unterschiedliche Nutzung der limitierten Ressourcen durch die verschiedenen Arten
(vgl. Tilman et al. (1996), S. 718).

Tabelle 2.2: Nettoprimärproduktivität wichtiger Ökosysteme

Typ des Ökosystems Nettoprimärproduktion Artendiversität
(g C/m2/Jahr)

Tropischer Regenwald 900 höchste
Gemäßigte Wälder 540 durchschnittliche

Grasland 315 durchschnittliche
Wüste 32 geringe

Extreme Wüste 1,5 geringste
Quelle: Virginia und Wall (2001), S. 347.

Bei Betrachtung der Nettoprimärproduktion von Ökosystemen, welche durch ei-
ne unterschiedliche biologische Vielfalt gekennzeichnet sind, ist ein positiven Zu-
sammenhang von Biodiversität und der ‚Produktion‘ des Ökosystems erkennbar
(s. Tab. 2.2). Die Arbeiten von Naeem et al. (1994) und Tilman et al. (1996) unter-
stützen diese Vermutung eines positiven Zusammenhangs von biologischer Vielfalt
und Produktivität eines Ökosystems (vgl. Naeem et al. (1994), S. 735 und Til-
man et al. (1996), S. 719). Die verschiedenen Arten innerhalb eines Ökosystems
beeinflussen dessen Produktivität und die Bereitstellung von Ökosystemgütern und
-leistungen jedoch auf unterschiedliche Weise (vgl. Naeem et al. (1994), S. 735 und
Isbell et al. (2011), S. 200 f.).
Wie bei der Darstellung des Zusammenhangs von Biodiversität und der Stabilität
eines Ökosystems wird auch bei der Frage nach dem Zusammenhang von biologi-
scher Vielfalt und der Produktivität eines Ökosystems die These vertreten, dass
nicht alle Arten für die Sicherung der Produktivität die gleiche Bedeutung haben,
sondern es funktionale Gruppen gibt. Innerhalb dieser werden wieder alle Arten zu-
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sammengefasst, die die gleiche Bedeutung für einen Ökosystemprozess haben (vgl.
F. Stuart Chapin III et al. (1998), S. 47). Loreau (1998) unterscheidet zwischen
redundanten und komplementären Arten. Redundante Arten zeichnen sich dadurch
aus, dass sie die gleichen Lebensräume und Ressourcen nutzen. Im Gegensatz dazu
benötigen komplementäre Arten unterschiedliche Lebensräume und nehmen eine er-
gänzende Funktion innerhalb eines Ökosystems ein. Beim Verlust der biologischen
Vielfalt können nun zwei Effekte eintreten. Zum einen steigt die Produktivität des
Ökosystems mit einem Anstieg der komplementären Arten, da eine effizientere Nut-
zung der vorhanden Nährstoffe im Boden möglich ist (vgl. Loreau (1998), S. 5633).
Ein Verlust von redundanten Arten hat hingegen keinen eindeutigen Effekt auf die
Produktivität des Ökosystems. Wird der frei gewordene Raum von weniger pro-
duktiven Pflanzen eingenommen, so sinkt die Produktivität. Bei der Ausbreitung
von produktiveren Pflanzen nach dem Verlust einer redundanten Art steigt die Pro-
duktivität (vgl. Loreau (1998), S. 5634). Ein Anstieg der Produktivität ist bei der
Annahme von funktionalen Gruppen somit an zwei Bedingungen geknüpft; erstens
müssen die Aufgaben einer verlorenen Art durch andere Arten übernommen werden
(vgl. F. Stuart Chapin III et al. (1998), S. 47 und Loreau (1998), S. 5635) und zwei-
tens muss die Intensität der Ressourcennutzung mit der biologischen Vielfalt positiv
korrelieren. Mit einem Anstieg der Artenzahl müssen die vorhandenen Ressourcen
also besser genutzt werden, d. h. die Arten müssen sich hinsichtlich ihres Bedarfs
an Ressourcen unterscheiden, um so alle Ressourcen (z. B. Nährstoffe) optimal zu
nutzen (vgl. Loreau (1998), S. 5635).

2.2.3 Zwischenfazit

Zu Beginn dieses Abschnittes wurde die Frage aufgeworfen, warum sich Ökonomik
mit dem Schutz der biologischen Vielfalt befassen sollte. Dies wurde mit dem Zusam-
menhang der biologischen Vielfalt und der gesellschaftlichen Wohlfahrt begründet
(vgl. Nunes und van den Bergh (2001), S. 203). Es besteht zwar kein direkter Zusam-
menhang, da Biodiversität selber kein Ökosystemgut oder eine Ökosystemleistung
ist, jedoch kann ein indirekter Zusammenhang festgestellt werden. So beeinflusst die
biologische Vielfalt die Stabilität und die Produktivität eines Ökosystems. Dadurch
kommt es zur Sicherung der Bereitstellung der Güter und Leistungen eines Ökosys-
tems, wodurch dann die Wohlfahrt einer Gesellschaft beeinflusst wird.
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Wird dieser Argumentation für den Schutz der biologischen Vielfalt gefolgt, so ist
auf zwei Schwierigkeiten hinzuweisen. Zum einen muss geklärt werden, wie Biodiver-
sität die entsprechende Ökosystemleistung beeinflusst und wie deren Auswirkungen
auf die gesellschaftliche Wohlfahrt ist. Zum anderen muss, wird der Ansatz der funk-
tionalen Gruppen verfolgt, bekannt sein, welche Arten die gleichen Funktionen in
einem Ökosystem übernehmen. Diese können dann zu einer funktionalen Gruppe
zusammengefasst werden (vgl. Schwartz et al. (2000), S. 303 f.).

2.3 Biodiversität in der ökonomischen Theorie

Im vorherigen Abschnitt wurde die Bedeutung der biologischen Vielfalt für die ge-
sellschaftliche Wohlfahrt skizziert. Dabei wurde jedoch deutlich, dass Biodiversität
kein einheitliches Gut oder eine einheitliche Leistung ist, sondern eher ein Charakte-
ristikum auf verschiedenen ökologischen Ebenen (s. Abschnitt 2.1). Dieses hat jedoch
eine unterstützende Funktion bei der Versorgung und Bereitstellung von Ökosystem-
gütern und -leistungen (s. Abschnitt 2.2.2).
Im folgenden Abschnitt wird dargestellt, wie Biodiversität in die ökonomische Theo-
rie einbezogen werden kann. Dazu wird zu Beginn die Einordnung in das Spektrum
der Güterkategorien erfolgen und der ökonomische Wert der biologischen Vielfalt
beschrieben. Bei der Darstellung des ökonomischen Wertes wird ausschließlich auf
den theoretischen Wert und dessen Zusammensetzung eingegangen. Eine Vorstel-
lung verschiedener Bewertungskonzepte und deren Ergebnisse erfolgt jedoch nicht.
Am Ende des Abschnittes werden dann Ursachen für den Verlust der biologischen
Vielfalt aus ökonomischer Sicht und Gründe für deren besondere Schutzbedürftigkeit
aufgezeigt.

2.3.1 Einordnung in die Güterkategorien

Aus der Definition von DeLong Jr. (1996) wird deutlich, dass die biologische Vielfalt
ein Charakteristikum der natürlichen Umwelt ist, welches die Prozesse von Ökosys-
temen unterstützt und so die Bereitstellung von Ökosystemgütern und -leistungen
mit beeinflusst (s. Abschnitt 2.2). Daher wird Biodiversität in der ökonomischen
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Theorie als ein Teil des Naturkapitals angesehen (vgl. Fromm (2000), S. 305). Nach
der Definition des ökonomischen Kapitalbegriffs ist Kapital ein Bestand, mit dessen
Hilfe bewertbare Güter und Leistungen erzeugt werden (vgl. Costanza und Daly
(1992), S. 38). Biodiversität kann somit, laut Definition, als der natürliche Bestand
an unterschiedlichen genetischen Informationen, Arten und Ökosystemen betrachtet
werden, welcher zur Bereitstellung von Ökosystemgütern und -leistungen beiträgt.

Abbildung 2.3: Güterklassifikation

Ausschluss
vom Konsum

Ausschluss
vom Konsum

Rivalität
im Konsum

Produktionsweise

nicht-ökonomische Produktion

ökonomische Produktion

freie Güter

reine öffentliche
Güter

private Güter

begrenzte
öffentliche Güter

Quelle: Eigene Darstellung.

Im Unterschied zu produziertem Kapital sind die durch das Naturkapital erzeugten
Güter und Leistungen aber ohne menschlichen Einfluss entstanden (vgl. Faucheux
und Noël (2001), S. 105). Natürliches Kapital wird des Weiteren in erneuerbares und
nichterneuerbares Naturkapital eingeteilt. Bei erneuerbarem Naturkapital erfolgt die
Aufrechterhaltung des Kapitalbestandes von selbst, wobei die Zeit der Regeneration
mehr als ein Jahr und weniger als 100 Jahre beträgt (vgl. Costanza und Daly (1992),
S. 38 und Wacker und Blank (1998), S. 1). Da Biodiversität lebende Biomasse ist,
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stellt sie somit nicht das gesamte Naturkapital dar, sondern nur den erneuerbaren
Teil.
Wird Biodiversität als erneuerbares Naturkapital betrachtet, so kann in dieses in-
vestiert werden, indem für die Erhaltung des Bestandes gesorgt wird oder es kann
zu Desinvestitionen kommen, wenn der Bestand zerstört wird (vgl. Fromm (2000),
S. 303). Die Anreize zur Investition bzw. Desinvestition in den Bestand von Biodi-
versität sind stark von dessen Gutscharakter abhängig. Es ist daher für die weitere
Analyse zu klären, wie Biodiversität in den ökonomischen Güterraum eingeordnet
werden kann (s. Abb. 2.3).
Zum einen ist eine Einteilung anhand der Produktionsweise vorzunehmen. Zu unter-
scheiden sind hier die ökonomische von der ökologischen bzw. nicht-ökonomischen
Produktion. Darüber hinaus ist eine Einteilung von Gütern anhand des Ausschlus-
ses vom und der Rivalität im Konsum notwendig (s. Abb. 2.3). Innerhalb dieses
dreidimensionalen Güterraumes soll nun die Klassifizierung von Biodiversität vor-
genommen werden.
Gemäß der Produktionsweise können Güter in freie und ökonomische Güter unter-
schieden werden (vgl. Woll (2006), S. 26). Freie Güter sind dadurch gekennzeichnet,
dass sie nicht ökonomisch produziert werden müssen und sie keiner Knappheit unter-
liegen (s. Abb. 2.3). Hingegen zeichnen sich ökonomische Güter durch die notwendige
ökonomische Produktion und dem Vorliegen von Knappheitsverhältnissen aus (vgl.
Petersen und Müller (1999), S. 132 und Woll (2006), S. 26).
Eine Unterscheidung der ökonomischen Güter in private und öffentliche Güter wird
anhand der Kriterien Nicht-Ausschließbarkeit vom und Nicht-Rivalität im Konsum
vorgenommen (vgl. Musgrave (1969), S. 195). Bei einem reinen öffentlichen Gut tref-
fen beide Eigenschaften zu. Private Güter zeichnen sich hingegen durch eine Rivalität
im und einen Ausschluss vom Konsum aus. Nicht-Rivalität im Konsum bedeutet,
dass der gleiche physische Output von mehreren Individuen gleichzeitig konsumiert
werden kann (vgl. Musgrave (1969), S. 195, Samuelson (1954), S. 387 und Samuel-
son (1955), S. 350). Dies hat zur Folge, dass jedes Individuum die gleiche Menge des
bereitgestellten Gutes erhält, unabhängig von seiner geleisteten Zahlung (vgl. Mus-
grave (1969), S. 194). Aufgrund der Nicht-Ausschließbarkeit vom Konsum bestehen
keine Anreize zur Offenlegung der individuellen Präferenzen für das bereitgestellte
Gut (vgl. Musgrave (1969), S. 195 f.). Dies führt dazu, dass es keine Bereitschaft zur
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Finanzierung der Bereitstellung dieses Gutes gibt, was die Nichtbereitstellung zur
Folge haben kann (vgl. Petersen und Müller (1999), S. 137). Tritt ab einem gewissen
Zeitpunkt im Konsum des öffentlichen Gutes Rivalität auf, so wird von einem be-
grenzten öffentlichen Gut gesprochen. Das Auftreten von Rivalität und damit einer
Übernutzung des Gutes würde zu einer Senkung des Nutzens der bisherigen Nutzer
bei einer Zunahme der Nutzer führen (vgl. Petersen und Müller (1999), S. 138).
Biodiversität kann nun in die Güterkategorie der freien Güter eingeordnet werden,
da sie nicht vom Menschen produziert wird, sondern durch ökologische Prozesse
(vgl. Costanza und Daly (1992), S. 40). Jedoch trifft das Nichtvorhandensein von
Knappheitsverhältnissen im Bereich der Biodiversität nicht mehr uneingeschränkt
zu. Dadurch wird deutlich, dass die Klassifizierung von Gütern wie sie hier vorge-
nommen wird, stark von der zeitlichen und sachlichen Dimension abhängig ist (vgl.
Woll (2006), S. 26). Unter Berücksichtigung der zeitlichen Dimension kommt es da-
her zu einer Veränderung der Eigenschaften der biologischen Vielfalt im Zeitverlauf.
Mit dem Anstieg der Weltbevölkerung geht eine räumliche Ausbreitung der Men-
schen einher, welche zu einer Reduzierung und/oder Zerstörung von Ökosystemen
und Lebensräumen führt. Diese Entwicklung hat einen Rückgang der in diesen Öko-
systemen lebenden Arten zur Folge und somit eine Verknappung der biologischen
Vielfalt (vgl. Costanza und Daly (1992), S. 40 und Vitousek et al. (1997), S. 494 f.).
Das Charakteristikum der nichtvorhandenen Knappheit eines freien Gutes (geht) ist
somit bei Biodiversität im Zeitverlauf (verloren) verloren gegangen.
Auch die zweite Eigenschaft freier Güter, nämlich dass es für sie keiner ökonomischen
Produktion bedarf, muss für die Einordnung der biologischen Vielfalt in die Güter-
kategorien beachtet werden. Zwar kann die biologische Produktion der Biodiversität
nicht vollständig durch eine ökonomische Produktion ersetzt werden, jedoch ist ei-
ne Beeinflussung der Produktion von Biodiversität möglich. Durch die Ausweitung
von urbanen und industriellen Räumen sowie der land- und forstwirtschaftlichen
Aktivitäten kommt es zu einer Reduzierung oder Zerstörung der biologischen Pro-
duktion (vgl. Vitousek et al. (1997), S. 495). Im Unterschied zur Urbanisierung und
Industrialisierung von Landflächen erfolgt bei der land- und forstwirtschaftlichen
Nutzung sowie der Gewässerbewirtschaftung aber eine Kombination von Naturka-
pital und produziertem Kapital. Daly (1994) spricht in diesem Zusammenhang vom
kultivierten Naturkapital (vgl. Daly (1994) nach Prugh et al. (1999), S. 50). Die-
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ses ist dadurch gekennzeichnet, dass natürliches Kapital und damit Teile des bio-
logischen Produktionsprozesses in den ökonomischen Produktionsprozess integriert
werden (vgl. Prugh et al. (1999), S. 50). Eine ausschließliche Einordnung von Biodi-
versität als ‚reines‘ freies Gut ist daher nicht möglich.
Wie sollte nun die biologische Vielfalt in das aufgezeigte Spektrum der Güterkate-
gorien eingeordnet werden? Die Beantwortung dieser Frage soll anhand einiger Bei-
spiele erfolgen. Als Grundlage für die folgenden Beispiele dient das Ökosystem Wald.
Unterliegt dieser keinen menschlichen Eingriffen und ist durch eine hohe biologische
Vielfalt gekennzeichnet, so führt dies zu einer höheren Stabilität und Produktivität
des Ökosystems, was eine Sicherung der Ökosystemleistungen zur Folge hat (s. Ab-
schnitt 2.2.2). Sowohl die biologische Vielfalt des Waldes, als auch die durch diesen
angebotenen Ökosystemleistungen (z. B. Speicherung von Kohlenstoffdioxid) stellen
ein freies Gut dar. Der Grund liegt in der rein biologischen Produktion und den
nicht vorhandenen Knappheitsverhältnissen. Des Weiteren besteht keine Möglich-
keit des Ausschlusses vom Konsum und es besteht auch keine Rivalität im Konsum
der biologischen Vielfalt (vgl. Farley et al. (2010), S. 2077).
Geht der Wald in staatliches Eigentum über und wird als steuerfinanzierter Na-
turschutzpark genutzt, ändert sich jedoch die Güterklassifizierung. Durch die Nut-
zung als Naturschutzpark wird die Dienstleistung Erholung angeboten. Aufgrund
der Steuerfinanzierung ist es aber nicht möglich, Nutzer vom Konsum auszuschlie-
ßen. Ab einer bestimmten Nutzerzahl kann es jedoch zu Rivalität im Konsum des
Parks kommen. Somit handelt es sich bei dieser Dienstleistung um ein begrenztes
öffentliches Gut. Diese Nutzungsform ist aber mit einer Erhaltung der biologischen
Vielfalt verbunden und so auch mit einer höheren Stabilität und Produktivität des
Ökosystems sowie der Sicherung von Ökosystemleistungen. Diese sind zwar freie
Güter, dieses Mal aber an die Nutzungsart des Menschen gebunden. Daher kann
hier von einem freien Gut in Form eines positiven externen Effektes der gewählten
Nutzungsform gesprochen werden.5

Besteht hingegen an dem bisher betrachteten Wald kein staatliches Eigentum, son-
dern privates Eigentum und wird der Wald gerodet und zur intensiven landwirt-
schaftlichen Produktion genutzt, ändert sich erneut die Güterklassifizierung. Werden
die Landflächen zur landwirtschaftlichen Produktion genutzt, so sind die landwirt-

5 Die Problematik der externen Effekte wird in Abschnitt 2.3.3 ausführlich dargestellt.
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schaftlichen Erzeugnisse (z. B. Getreide oder Rinder) in die Kategorie der ökonomi-
schen Güter einzuordnen. Diese sind ökonomische Güter, in die sowohl natürliches
Kapital als auch produziertes Kapital einfließt. Um ein privates Gut handelt es sich,
da Nutzer aufgrund des Marktpreises vom Konsum ausgeschlossen werden können
und Rivalität im Konsum besteht. Durch die landwirtschaftliche Produktion und die
damit verbundene Abholzung kommt es jedoch zu einer Zerstörung des Ökosystems
Wald und damit zu einer Zerstörung der Biodiversität. Diese geht z. B. einher mit
einer Reduzierung der Speicherung von Kohlenstoffdioxid, was einen negativen ex-
ternen Effekt der Landnutzung darstellt. Eine weitere Möglichkeit der Nutzung ist
die Errichtung eines privaten Naturschutzparks. Für diesen müssten Eintrittsgelder
erhoben werden, wodurch der Ausschluss vom Konsum ermöglicht wird. Ab einer
bestimmten Nutzerzahl würde auch wieder Rivalität im Konsum auftreten. Der Na-
turschutzpark wäre in diesem Fall ein privates Gut. Wie aber schon am Beispiel des
staatlichen Naturschutzparks gezeigt wären damit positive externe Effekte verbun-
den, welche als freies Gut anzusehen sind (vgl. Kline et al. (2009), S. 205).
Anhand der aufgeführten Beispiele wird deutlich, dass Biodiversität und einige mit
ihr verbundene Leistungen freie Güter sind, da die Produktion nicht durch den Men-
schen erfolgt. Die ökologische Produktion ist aber durch ökonomische Aktivitäten
beeinflussbar. Durch menschliche Eingriffe in die ökologische Produktion verändern
sich aber die Knappheitsverhältnisse für Biodiversität. Es geht somit die Eigenschaft
der nicht vorhandenen Knappheit von Biodiversität verloren. Wie sich die Knapp-
heitsverhältnisse ändern, ist jedoch von der jeweiligen Landnutzung abhängig.
Zusammenfassend kann gesagt werden, dass es sich bei Biodiversität zum überwie-
genden Teil um ein freies Gut handelt, welches jedoch nicht in der ‚reinen‘ Form
vorliegt. Kennzeichnend sind aber die ökologische Produktion und das Auftreten als
externer Effekt menschlicher Aktivitäten. Diese Problematik des freien Gutes und
der Externalitäten sind in der weiteren Analyse und vor allem bei der Suche nach
den Ursachen für den Verlust zu berücksichtigen.

2.3.2 Der ökonomische Wert

Im Abschnitt 2.2.1 wurde der Zusammenhang von biologischer Vielfalt und gesell-
schaftlicher Wohlfahrt aufgezeigt. Der Begriff der gesellschaftlichen Wohlfahrt und
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vor allem auch deren Bestandteile sind sicher etwas vielfältiger als im Abschnitt
2.2.1 dargestellt. So müssen bei einer vollständigen Darstellung der gesellschaftli-
chen Wohlfahrt auch industrielle Güter und Leistungen berücksichtigt werden. Zwi-
schen der industriellen Produktion und der Erhaltung der biologischen Vielfalt be-
steht jedoch bis zu einem gewissen Grad ein Zielkonflikt. So müssen für industrielle
Produktionsstätten und die dafür benötigte Infrastruktur Ökosysteme verkleinert
werden oder gar komplett weichen. Dieser Zielkonflikt besteht jedoch nicht nur bei
der industriellen Produktion, auch in der Land-, Forst- und Fischereiwirtschaft ist
dieser zu erkennen. Beispielsweise kommt es zur Rodung von Wäldern und damit
zur Zerstörung von Ökosystemen, auf deren Flächen dann landwirtschaftliche Mo-
nokulturen angebaut und/oder Pestizide eingesetzt werden (vgl. Tiezzi et al. (1991),
S. 463 f.).
Die Bewertung der Biodiversität ist somit aus verschiedenen Gründen von zentraler
Bedeutung. Zum einen soll der Nutzen für die Wohlfahrt einer Gesellschaft durch
monetäre Werte verdeutlicht werden und zum anderen dient sie als Grundlage für
Entscheidungen über ökonomische Aktivitäten (vgl. Costanza et al. (2001), S. 167
und Nunes und van den Bergh (2001), S. 203). Erfolgt eine Bewertung von Biodiver-
sität, so wäre es möglich, diese auch als Einkommensquelle heranzuziehen und bei
ökonomischen und gesellschaftlichen Entscheidungsprozessen in monetärer Form zu
berücksichtigen (vgl. Edwards und Abivardi (1998), S. 239 und Faucheux und Noël
(2001), S. 315).
Die Bewertung der biologischen Vielfalt ist außerdem notwendig, um Fairness in-
nerhalb einer Generation, aber auch zwischen den Generationen zu ermöglichen (s.
Abschnitt 2.4.3). Durch die Bewertung von Biodiversität ist es somit möglich, diese
nachhaltiger zu nutzen, da sie im volkswirtschaftlichen Preissystem berücksichtigt
werden kann (vgl. Costanza (2000), S. 8 f.)
Es stellt sich daher die Frage: Gibt es einen bzw. den Wert der biologischen Vielfalt?
Anhand der Definition von Biodiversität und der Darstellung des Zusammenhangs
von biologischer Vielfalt und gesellschaftlicher Wohlfahrt wird deutlich, dass es sich
nicht um ein konkretes Gut oder eine konkrete Leistung handelt. Vielmehr muss von
einem Bündel an Gütern und Leistungen gesprochen werden. Den Wert von Biodi-
versität mit Hilfe eines Wertes darzustellen wäre daher sicher nicht ausreichend. In
der ökonomischen Theorie wird zwar versucht, den gesamten ökonomischen Wert
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der Biodiversität abzubilden, dieser setzt sich jedoch aus verschiedenen Teilwerten
zusammen.
Eine grobe Aufteilung kann in Nutzwert und Nicht-Nutzwert erfolgen. Beide Wert-
komponenten können aber noch weiter aufgespalten werden (s. Abb. 2.4).

Abbildung 2.4: Zusammensetzung des Gesamtwertes von Biodiversität

Ökonomischer Gesamtwert von Biodiversität

Nutzwert Nicht-Nutzwert

direkter Wert indirekter Wert Optionswert Vermächtniswert Existenzwert

Quelle: In Anlehnung an Pearce und Moran (1995), S. 20.

Die Nutzwerte hängen von der Verwendung der biologischen Vielfalt ab (vgl. Fau-
cheux und Noël (2001), S. 316 und Pearce und Moran (1995), S. 19) und sind vor
allem auf den instrumentellen Nutzen der Biodiversität zurückzuführen (vgl. Nunes
und van den Bergh (2001), S. 205 und Randall (1991), S. 65). Hingegen ist der Nicht-
Nutzwert teilweise oder vollständig von der Nutzung biologischer Vielfalt losgelöst
(vgl. Faucheux und Noël (2001), S. 316 und Pearce und Moran (1995), S. 19).
Zum Nutzwert zählt der direkte ökonomische Wert, der indirekte ökonomische Wert
und der Optionswert von Biodiversität. Der direkte Wert spiegelt den aktuellen
Nutzen, welchen die Individuen aus der derzeitigen Nutzung von Lebensmitteln,
Rohstoffen usw. gewinnen, wieder (vgl. Ehrlich und Ehrlich (1992), S. 220, Nunes
und van den Bergh (2001), S. 205 und Pearce und Moran (1995), S. 20). Dieser wird
auf dem jeweiligen Markt für die entsprechende Leistung oder das entsprechende
Gut bestimmt (vgl. Salzman (1997), S. 893). Im Gegensatz dazu drückt der indi-
rekte Wert der biologischen Vielfalt den Vorteil für Individuen aus, die nicht direkt
von ihr begünstigt sind und für deren Leistungen nicht zahlen (vgl. Petersen und
Müller (1999), S. 158). Darunter fallen z. B. die Nutzen, welche aus den globalen
lebensunterstützenden Systemen und Prozessen (Photosynthese, Klimaregulierung
usw.) gezogen werden (vgl. Ehrlich und Ehrlich (1992), S. 220, Nunes und van den
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Bergh (2001), S. 205 und Pearce und Moran (1995), S. 20). Der direkte und indirekte
Wert der biologischen Vielfalt können somit auf die gegenwärtige Nutzung der ent-
sprechenden Güter und Leistungen zurückgeführt werden. Eine weitere Unterteilung
in den Konsum- und Produktionswert ist hier noch möglich. Der Konsumwert be-
schreibt dabei den Nutzen der Ökosystemfunktionen, der den Individuen ohne eine
weitere Verarbeitung zugutekommt (vgl. de Groot (1992), S. 136). Hingegen erfasst
der Produktionswert die Nutzen der Ökosystemgüter und -leistungen, die in den
ökonomischen Produktionsprozess fließen (vgl. Fromm (2000), S. 305 und de Groot
(1992), S. 137).
Hinsichtlich der Nutzung genetischer Informationen, aber auch über die Funkti-
onsweise der Ökosysteme besteht Ungewissheit bzgl. deren zukünftiger Nutzung.6

Daher sollte eine intertemporale Betrachtung des Nutzens erfolgen, welche durch
den Optionswert vorgenommen werden kann. Dieser stellt die zukünftige Nutzung
einer Ressource dar. Weisbrod (1964) spricht in diesem Zusammenhang von einer
optionalen Nachfrage (vgl. ebd., S. 473 und Faucheux und Noël (2001), S. 318).
Wird die Bereitstellung der Option einer zukünftigen Nutzung als öffentliches Gut
betrachtet, so besteht kein Anreiz der Individuen, ihre Präferenzen für dieses zu
äußern und es kommt nicht zum Angebot dieser Option (vgl. Weisbrod (1964),
S. 473). Es kann jedoch rational sein, die Präferenz für die Option der zukünftigen
Nutzung biologischer Vielfalt bekannt zu geben, wenn über die Nutzungspotentiale
eine hohe Ungewissheit besteht und das Individuum risikoavers ist (vgl. Faucheux
und Noël (2001), S. 318). Krutilla (1967) weist in diesem Zusammenhang auch auf
die Bedeutung der Nichtsubstituierbarkeit einer Ressource hin (vgl. ebd., S. 780).
Ist die Zerstörung der biologischen Vielfalt irreversibel, so ist die Bekanntgabe der
Präferenzen für eine zukünftige Nutzung sogar für ein risikoneutrales Individuum
rational. Arrow und Fischer (1974) sprechen hierbei von einem Quasi-Optionswert
der biologischen Vielfalt (vgl. ebd., S. 318). Eine vollständige Erfassung des Opti-
onswertes ist jedoch nicht möglich, da kein vollkommenes Wissen bzgl. zukünftiger
Bedürfnisse besteht. So kann z. B. dem Wirkstoff einer Art zur Heilung einer bisher

6 Die Ungewissheit kann auf verschiedene Ursachen zurückgeführt werden. So können sich die
Präferenzen der Individuen und Handlungsmöglichkeiten ändern. Des Weiteren sind Folgen
von getroffenen Entscheidungen nicht vollkommen bekannt und bei denen die bekannt sind,
besteht eine gewisse Unsicherheit hinsichtlich der Eintrittswahrscheinlichkeiten (vgl. Faucheux
und Noël (2001), S. 317).
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unbekannten Krankheit kein ökonomischer Wert zugeordnet werden, da es für diesen
kein Bedarf gibt (vgl. Weikard (1998), S. 267).
Neben diesen Nutzwerten der biologischen Vielfalt sind auch die Nicht-Nutzwerte
zu berücksichtigen. Zu diesen zählt zum einen der Existenzwert der biologischen
Vielfalt, welcher den Wert aufgrund der reinen Existenz einer Art oder eines Öko-
systems widerspiegelt, ohne dass daraus ein konkreter Nutzen gezogen werden kann
(vgl. Faucheux und Noël (2001), S. 321f. und Pearce und Moran (1995), S. 20). Er ist
somit im Gegensatz zu den übrigen Werten nicht instrumentell, sondern intrinsisch
motiviert (vgl. Nunes und van den Bergh (2001), S. 205 und Randall (1991), S. 65).
Zum anderen ist der Vermächtniswert zu berücksichtigen. Dieser erfasst die poten-
tiellen Nutz- und Nicht-Nutzwerte für nachkommende Generationen (vgl. Faucheux
und Noël (2001), S. 321 f. und Pearce und Moran (1995), S. 20).
Auch wenn der gesamte ökonomische Wert sicherlich sehr umfangreich ist, erfasst er
den Wert der biologischen Vielfalt nicht vollständig (vgl. Pearce und Moran (1995),
S. 21). Einzubeziehen sind auch ethische Werte, welche über den Existenzwert hin-
ausgehen. Diese basieren vor allem auf Religiosität und sind ebenfalls intrinsisch
motiviert. Außerdem sind auch ästhetische Werte zu beachten, wie die Schönheit
von Landschaften und Tieren (vgl. Ehrlich und Ehrlich (1992), S. 219f. und Wei-
kard (2002), S. 21).
Die Darstellung der verschiedenen Nutzen- oder Wertkategorien der biologischen
Vielfalt scheint sicher nachvollziehbar und auch verständlich zu sein. Die Ermitt-
lung und Quantifizierung der verschiedenen Wertkomponenten ist aber auch mit
Problemen verbunden. Die größten Probleme dürften bei der Bestimmung der Nicht-
Nutzwerte und der ethischen Werte bestehen. Da diese vor allem intrinsisch moti-
viert sind, ist eine Monetarisierung dieser Nutzwerte nur sehr schwer oder gar nicht
möglich (vgl. Nunes und van den Bergh (2001), S. 205). Ist der Nutzen nicht quantifi-
zierbar, so wird von intangiblem Nutzen der Biodiversität gesprochen (vgl. Petersen
und Müller (1999), S. 159). Soll der Wert für die Nutzung und die Existenz von
Biodiversität für zukünftige Generationen ermittelt werden, so muss das Problem
der Unkenntnis der Präferenzen zukünftiger Generationen gelöst werden. Da dies
recht aussichtslos sein dürfte, handelt es sich auch hier um einen intangiblen Nutzen
(vgl. Faucheux und Noël (2001), S. 321). Auch die Problematik der Diskontierung
zukünftiger Nutzen ist bei der Berücksichtigung des Options- und Vermächtniswer-
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tes nicht zu unterschätzen (vgl. Faucheux und Noël (2001), S. 325 f. und Petersen
und Müller (1999), S. 161 f.). Die Problematik der Monetarisierung des Nutzens
von Biodiversität dürfte umso schwieriger werden, je mehr die Leistung oder das
Gut, welches durch die biologische Vielfalt bereitgestellt wird, den Charakter eines
freien Gutes hat und je ungewisser die Kenntnis über die zukünftigen Präferenzen
der Individuen ist (vgl. Petersen und Müller (1999), S. 159 und Weikard (1998),
S. 265). Bei der Bewertung von Biodiversität ist auch zu beachten, dass der Nutzen
nicht regional begrenzt anfallen. Sie können je nach Gut oder Leistung regional oder
global vorkommen. Dies dürfte eine genaue Zuordnung des Nutzens zu den einzel-
nen Nutznießern erschweren (vgl. Costanza et al. (1997), S. 257 f. und Nunes und
van den Bergh (2001), S. 206 f.).
Eine vollständige Monetarisierung der Nutzen von Biodiversität dürfte aufgrund der
angesprochenen Probleme bei der Bewertung somit nicht möglich sein (vgl. Weikard
(1998), S. 267). Auf eine Bewertung, auch wenn diese nicht im vollen Umfang erfolgen
kann, sollte aber nicht verzichtet werden. Diese ist notwendig, damit die biologische
Vielfalt mit in das Entscheidungskalkül von privaten Personen, Unternehmen und
staatlichen Institutionen einfließt. Eine Bewertung der Nutzen der biologischen Viel-
falt würde dieser einen Preis zuordnen und somit das gesamtwirtschaftliche Preissys-
tem ändern, was wiederum Auswirkungen auf die Allokation auf den verschiedenen
Märkten und somit auf die Konsum- und Produktionsgewohnheiten einer Gesell-
schaft hätte (vgl. Costanza et al. (1997), S. 258 und Petersen und Müller (1999),
S. 153).

2.3.3 Ökonomische Begründung des Verlustes

Die Gründe für den Verlust der biologischen Vielfalt können in unmittelbare und
in mittelbare Ursachen eingeteilt werden. Unmittelbare Ursachen sind die Handlun-
gen, welche zu einer direkten Zerstörung oder Reduzierung der Biodiversität in den
verschiedenen Ökosystemen führen. Hingegen sind mittelbaren Ursachen Faktoren,
auf denen die unmittelbaren Ursachen basieren (vgl. Deke (2008), S. 20). Sie haben
somit nur einen indirekten Einfluss auf die Zerstörung der biologischen Vielfalt.
Handlungen, welche einen direkten Einfluss auf den Bestand der biologischen Viel-
falt und somit auf die Stabilität und Produktivität von Ökosystemen sowie deren
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Güter und Leistungen haben, sind vor allem im Bereich der Landnutzung zu sehen.
So führt eine Ausweitung und Intensivierung der landwirtschaftlichen Produktion
zur Abholzung von Wäldern. Dies geht einher mit der Verkleinerung von Lebens-
räumen und dem Verlust von Arten und genetischen Informationen (vgl. Geist und
Lambin (2002), S. 145 und Deke (2008), S. 20 und DeFries et al. (2010), S. 3). Aber
auch die Ausweitung von Infrastrukturmaßnahmen, wie der Bau von Straßen und
die Ausdehnung von Stadtgebieten führt zu einer Zerstörung von Ökosystemen, die
mit dem Verlust von Biodiversität verbunden ist (vgl. Geist und Lambin (2002),
S. 145). Neben diesen Änderungen der Landnutzung hat auch die Einfuhr von inva-
siven Arten einen Anstieg des Verlustes der biologischen Vielfalt zur Folge. Werden
in ein Ökosystem Arten eingebracht, welche ursprünglich in diesem keine Funktion
übernommen haben, so hat dies Auswirkungen auf die in einem Ökosystem lebenden
Arten und auf die verschiedenen Ökosystemprozesse (vgl. Deke (2008), S. 20).
Direkte Urachen für den Verlust von Biodiversität sind somit Handlungsentschei-
dungen der Wirtschaftssubjekte. Diese Handlungsentscheidungen verschiedener In-
dividuen können auf verschiedene indirekte Faktoren zurückgeführt werden. Vier
zentrale indirekte Ursachen sollen im Folgenden näher beschrieben werden.

a) Gutscharakter und Externalitäten

Dieser Aspekt wurde bereits im Abschnitt 2.3.1 angesprochen, und soll nun vor allem
hinsichtlich der Externalitäten vertieft werden. Zwar erfolgt die Bereitstellung des
freien Gutes Biodiversität nicht durch einen ökonomischen, sondern einen biologi-
schen Produktionsprozess, dieser ist jedoch von der Art der Landnutzung abhängig
und somit auch von ökonomischen Entscheidungen der Wirtschaftssubjekte. Kommt
es zu einer Zerstörung, z. B. durch die Rodung von Wäldern, oder zu einer zu starken
Ausbeutung von Ökosystemen, z. B. durch Überfischung, so hat dies Auswirkungen
auf die Stabilität des jeweiligen Ökosystems und damit auch auf die von ihm be-
reitgestellten Güter und Leistungen (s. Abschnitt 2.2.2). Als Folge der Ausbeutung
und Zerstörung aufgrund entsprechender Nutzungsformen kommt es dann zu einer
Verknappung der biologischen Vielfalt (vgl. Costanza und Daly (1992), S. 40).
Baumgärtner et al. (2001) beschreiben die Landnutzung durch den Menschen als
eine Kuppelproduktion bei der zum einen nur erwünschte, zum anderen aber so-
wohl erwünschte als auch unerwünschte Güter und Leistungen auftreten können
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(vgl. ebd., S. 367). Die Bereitstellung oder Nichtbereitstellung von Biodiversität
ist somit ein Nebenprodukt der unterschiedlichen Möglichkeiten der Landnutzung.
Nebenprodukte einer gemeinsamen Produktion können in diesem Zusammenhang,
unter bestimmten Voraussetzungen als externer Effekt der Landnutzung beschrie-
ben werden (vgl. Buchanan (1966), S. 404 und Meyer und Turner II (1992), S. 48).
Externalitäten treten auf, wenn der Nutzen oder Gewinn eines Individuums nicht nur
von Handlungen abhängt, welche dieses selber kontrolliert, sondern auch von Hand-
lungen welche von einem anderen Individuum teilweise oder vollständig kontrolliert
werden (vgl. Buchanan und Stubblebine (1962) S. 372). Aufgrund von Externalitä-
ten im Zusammenhang mit der Landnutzung weichen die privaten von den sozia-
len Grenznutzen/-kosten ab (vgl. Scitovsky (1954), S. 143). Somit ist das Pareto-
Optimum nicht mehr erfüllt, d. h. die Grenzraten der Substitution der Individuen
unterscheiden sich von einander (vgl. Buchanan und Stubblebine (1962), S. 376). Es
besteht daher die Möglichkeit, dass die verschiedenen Individuen durch Verhandlun-
gen oder staatliche Eingriffe bzgl. ihres Nutzens besser gestellt werden können, ohne
dass andere Individuen schlechter gestellt werden (vgl. Schöler (1999), S. 132).

Abbildung 2.5: Externe Effekte der Landnutzung
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Von positiven Externalitäten von Ökosystemen wird dann gesprochen, wenn durch
eine bestimmte Landnutzung Arten oder Ökosystemprozesse erhalten werden, und
diese die Nutzen- oder Kostenfunktion eines Individuums beeinflussen, ohne dass da-
für eine Gegenleistung erfolgt (vgl. Crocker und Tschirhart (1992), S. 552). Beispiele
sind z. B. die Bestäubung von Feldfrüchten durch Insekten aus einem angrenzenden
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Wald, aber auch die Aufnahme von Kohlenstoffdioxid durch den Waldbestand. Es
treten jedoch nicht nur positive Externalitäten auf, sondern auch negative exter-
ne Effekte, z. B. Wildläufe, welche die Ernte zerstören (vgl. Naidoo et al. (2006),
S. 682).
Die Wirkung von Externalitäten soll nun am Beispiel der Bewirtschaftung eines Wal-
des verdeutlicht werden. Die Ausgangssituation ist durch einen biodiversitätsreichen
Wald gekennzeichnet. Da die biologische Vielfalt ein freies Gut ist und noch keine
Knappheitsverhältnisse vorliegen kann die gesamte Nachfrage b0 zu einem Preis von
Null p0

b bereitgestellt werden (s. Abb. 2.5).
Durch die Änderung der Landnutzung, z. B. durch eine höhere Nachfrage nach Le-
bensmitteln, kommt es zur Rodung des Waldes und damit zu einer Verknappung des
freien Gutes Biodiversität (vgl. Costanza und Daly (1992), S. 40). Jedoch werden
bei der Produktion der landwirtschaftlichen Güter nicht die sozialen Grenzkosten
sGK, z. B. für die Entwicklung und Umsetzung von Strategien zum Schutz biolo-
gischer Vielfalt berücksichtigt. Die privaten Grenzkosten pGK der landwirtschaftli-
chen Produktion sind daher geringer als die eigentlichen Kosten der Landnutzung
sGK und es wird die Menge y1 zum Preis p1

y angeboten. Bei der Bereitstellung von
Biodiversität hingegen steigen die Grenzkosten auf GKI aufgrund der veränderten
Knappheitsverhältnisse (s. Abb. 2.5). Somit beeinflusst der Landwirt durch seine
Entscheidung der vollständigen Rodung des Waldes die Nutzenfunktion andere In-
dividuen, da diese vorher Biodiversität kostenfrei bereitgestellt bekamen und nach
der Rodung für diese aber Kosten für den Schutz biologischer Vielfalt aufwenden
müssen. Würde eine Internalisierung durch Verhandlungen oder staatliche Eingrif-
fe erfolgen, so müsste der Landwirt zu den sozialen Grenzkosten sGK produzieren
und seine landwirtschaftliche Produktion würde auf y2 sinken. Im Gegenzug kann
der Bestand an Biodiversität von b1 auf b2 ausgeweitet werden, da die Grenzkosten
des Schutzes von Biodiversität auf GKII sinken (vgl. Fritsch (2011), S. 84 ff.).
Als eine Ursache für den Verlust der biologischen Vielfalt kann also der Gutscha-
rakter gesehen werden. Biodiversität ist ein Teil des Naturkapitals und wird daher
nicht im ökonomischen Sinne produziert. Diese kostenlose Bereitstellung führt zu
einer Übernutzung der Ressource Biodiversität, da sie im Entscheidungskalkül der
Wirtschaftssubjekte nicht berücksichtigt wird. Kommt es aufgrund der Nichtberück-
sichtigung im Entscheidungskalkül zu einer Reduzierung der biologischen Vielfalt

32



Kapitel 2.3 Biodiversität in der ökonomischen Theorie

und damit auch der Stabilität von Ökosystemen sowie der Sicherung von Ökosys-
temleistungen, sind mit der Entscheidung für eine bestimmte Art der Landnutzung
negative externe Effekte für die Gesellschaft verbunden. Dies drückt sich in den
zu geringen privaten Grenzkosten der landwirtschaftlichen Produktion und den zu
hohen gesellschaftlichen Grenzkosten des Schutzes der biologischen Vielfalt aus.

b) Fehlende oder unzureichend definierte Verfügungsrechte

Bisher wurde der Verlust der biologischen Vielfalt mit dem freien Gutscharakter und
dem Auftreten von Externalitäten bei verschiedenen Methoden der Landnutzung
beschrieben. Die Argumentation war dabei, so dass aufgrund der biologischen Pro-
duktion die Grenzkosten der Bereitstellung von Biodiversität nicht wahrgenommen
und nicht in das ökonomische Entscheidungskalkül einbezogen werden. Die Folge ist
eine Übernutzung und Verknappung der Ressource, womit negative externe Effekte
verbunden sind.
Das Auftreten von Externalitäten kann auf eine fehlende oder unzureichende Defini-
tion der Verfügungsrechte an einer bestimmten Ressource zurückgeführt werden. Der
Begriff des Verfügungsrechts bzw. Property Rights umfasst das Recht der Nutzung,
des Ertrags, der Veränderung und der Übertragung einer Ressource. Es handelt sich
somit um ein Bündel von Rechten, welche durch staatliche Institutionen oder priva-
te Vereinbarungen beschränkt werden können (vgl. Martiensen (2000), S. 224 und
Richter und Furubotn (2010), S. 90 f.). Sind an einem Kuppelprodukt, welches den
Nutzen anderer Individuen beeinflusst, keine Verfügungsrechte definiert, so kann
dieses nicht veräußert werden. Es erfolgt somit keine Internalisierung des positiven
oder negativen externen Effektes.
Verfügungsrechte können in verschiedenen Ausprägungen auftreten. Unterschieden
werden können unbeschränkte und beschränkte Verfügungsrechte (vgl. Martiensen
(2000), S. 225). Unbeschränkte Verfügungsrechte umfassen das gesamte Bündel der
aufgezeigten Verfügungsrechte und sind an ein Individuum gebunden. Hierbei wird
auch von privaten Property Rights gesprochen (vgl. Heltbergh (2002), S. 194, Lerch
(1998), S. 287 und Martiensen (2000), S. 225). Beschränkte Verfügungsrechte kön-
nen einer weiteren Aufteilung unterzogen werden. So ist der Gegenpol der privaten
Verfügungsrechte der offene Zugang zu einer Ressource. Hierbei bestehen für den
Zugang und die Nutzung der Ressource keine Bestimmungen und sie ist für jeden
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frei zugänglich und nutzbar. Zwischen diesen beiden Extremen der Verfügungsrech-
te können die staatlichen und die kollektiven Verfügungsrechte eingeordnet wer-
den. Beide zählen wie der offene Zugang zu den beschränkten Verfügungsrechten
(vgl. Martiensen (2000), S. 226). Liegen die Verfügungsrechte einer Ressource in
staatlicher Hand, so hat dieser über den Zugang und die Bewirtschaftung dieser
zu entscheiden. Die kollektiven Verfügungsrechte unterscheiden sich dahingehend,
dass eine Gemeinschaft (z. B. eine Gruppe indigener Völker oder eine Dorfgemein-
schaft) über die Verfügungsrechte der Ressource verfügt. Der Zugang zu ihr ist somit
nur den Mitgliedern dieser Gemeinschaft vorbehalten. Innerhalb dieser sollten dann
Regelungen hinsichtlich der Bewirtschaftung der Ressource festgelegt werden (vgl.
Heltbergh (2002), S. 193 und Lerch (1998), S. 287).
Welche Arten der Verfügungsrechte treten nun bei der biologischen Vielfalt auf?
Lerch (1994) und Lerch (1998) sieht als Ausgangssituation für den Verlust der Biodi-
versität die Problematik, dass an dieser keine Verfügungsrechte bestehen, es sich also
um eine Ressource mit einem offenen Zugang handelt (vgl. Lerch (1994), S. 290 und
Lerch (1998), S. 287). Diese fehlende Definition der Verfügungsrechte an der biolo-
gischen Vielfalt kann auf zwei Gründe zurückgeführt werden, zum einen das Fehlen
von Knappheitsverhältnissen und zum anderen das Fehlen von Informationen über
potentielle Verwendungsmöglichkeiten von Biodiversität und zukünftige Bedürfnis-
se innerhalb einer Gesellschaft (vgl. Hampicke (1991), S. 84 f. und Lerch (1994),
S. 289).
Da somit für Biodiversität keine Beschränkungen hinsichtlich des Zugangs und keine
Regelungen bzgl. ihrer Nutzung bestehen bzw. bestanden, kam und kommt es zu
einer Übernutzung und teilweisen Zerstörung (vgl. Hardin (1968), S. 1244). Durch
die mit der Übernutzung verbundene Änderung der Knappheitsverhältnisse und die
Gewinnung neuer Informationen über die Nutzungsmöglichkeiten, vor allem in der
Agrar- und Pharmaindustrie (vgl. Lerch (1994), S. 290 und Swanson und Göschl
(2000), S. 77 f.), entstanden und entstehen aber Anreize zur Definition und/oder
Konkretisierung von Verfügungsrechten. Voraussetzung ist, dass diese Veränderun-
gen von den Individuen wahrgenommen werden und, dass der Nutzen die Kosten
der Definition von Verfügungsrechten übersteigt (vgl. Demsetz (1967), S. 350).
Kommt es zur Definition von Verfügungsrechten an der biologischen Vielfalt auf-
grund eines veränderten Nutzen-Kosten-Verhältnisses, kann es trotzdem zu einer

34



Kapitel 2.3 Biodiversität in der ökonomischen Theorie

Übernutzung der Biodiversität kommen. Die Ursache können staatliche und kollek-
tive Verfügungsrechte sein. Bei diesen kann es zu keiner oder einer unvollständigen
Regelung für die Nutzung und Bewirtschaftung der biologischen Vielfalt kommen.
Dadurch treten die gleichen Probleme wie in einer Situation des offenen Zugangs
auf (vgl. Heltbergh (2002), S. 193).
Trotz der Vergabe privater Verfügungsrechte besteht jedoch ebenfalls die Gefahr
einer Übernutzung oder Zerstörung von Biodiversität vor allem, wenn diese einer
gewissen Unsicherheit unterliegen. Als zwei zentrale Ursachen für die Unsicherheit
von Property Rights ist die Gefahr der Enteignung durch den Staat und ein Anstieg
der Bevölkerungsdichte durch Migration zu sehen (vgl. Amacher et al. (2009), S. 282
und de Oliveira (2008), S. 304).
Die Gefahr einer Enteignung eines privaten Landbesitzers führt bei diesem zu einer
Reduzierung des Gegenwartswertes der jeweiligen Landnutzung (vgl. Amacher et al.
(2009), S. 287). Es besteht somit kein Anreiz, eine Landnutzung umzusetzen, welche
über einen längeren Zeitraum Investitionen benötigt und erst in ferner Zukunft einen
Ertrag bringt. Denkbar ist aber auch, dass der Ertrag der Investition unsicher ist,
da noch keine Informationen über Nutzungsmöglichkeiten bestehen, wie dies insbe-
sondere bei der genetischen Vielfalt der Fall sein kann (vgl. Weikard (1998), S. 267).
Die Folgen sind u. a. die Abholzung der Waldflächen und der Anbau landwirt-
schaftlicher Produkte, deren Ertragszeitpunkt näher am Investitionszeitpunkt liegt
(vgl. Mendelsohn (1994), S. 755). Diese Unsicherheit bzgl. der Verfügungsrechte auf-
grund eines Anstiegs der Bevölkerung ist verbunden mit dem Anstieg des illegalen
Holzschlags. Um diesen und damit der Gefahr eines Ertragsverlustes zu umgehen,
besteht bei dem Landbesitzer ein Anreiz, natürliche Waldflächen auf seinem Land
abzuholzen (vgl. Amacher et al. (2009), S. 290 ff.). Brasilien kann hierfür als ein
Beispiel herangezogen werden. In Brasilien ist es gesetzlich erlaubt, privates Land
zu nutzen, welches nicht produktiv genutzt wird, z. B. natürlicher Waldbestand. Die
Abholzung des Waldes kann als zweierlei Sicherungsstrategien des Landbesitzers an-
gesehen werden. Zum einen stellt die Abholzung eine strategische Intervention dar.
Im Gegensatz zum Waldbestand sind landwirtschaftliche Flächen leichter zu kon-
trollieren, da ein natürlicher Waldbestand als nicht bewirtschaftet und damit als
eine Ressource mit einem offenen Zugang angesehen werden würde. Es wird also
die Gefahr von illegalen Abholzungen verringert. Zum anderen kann die Abholzung
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als Risikomanagementstrategie angesehen werden, d. h. es kommt zur Abholzung
des natürlichen Waldes aus Angst vor einem Kapitalverlust. Der Kapitalstock einer
landwirtschaftlichen Produktion (z. B. der Viehbestand) ist wesentlich mobiler als
der einer forstwirtschaftlichen Produktion. Somit ist der Kapitalverlust bei einer
Enteignung geringer, da das Kapital einfacher an einen anderen Ort transportiert
werden kann (vgl. Araujo et al. (2009), S. 2464).
Bisher wurden nur die Verfügungsrechte bzgl. der Landflächen bzw. Ökosysteme
betrachtet. Gemäß der Definition von Biodiversität umfasst diese jedoch nicht nur
Ökosysteme und Arten, sondern auch die genetische Diversität. Hier setzt das Kon-
zept der Geistigen Verfügungsrechte an, wodurch sich Anreize für den Schutz der
gesamten biologischen Vielfalt erhofft wurden. Genetische Ressourcen sind ein wich-
tiger Produktionsfaktor bei der Entwicklung von neuen resistenterem Saatgut und
neuen Medikamenten (vgl. Lerch (1998), S. 290 und Swanson und Göschl (2000),
S. 77). Indem auf genetisch verändertes Saatgut und Medikamente aus genetischen
Informationen ein Patent gegeben wird, sollte ein Schutz des Inputfaktors Biodiver-
sität erfolgen. Die Ursachen, dass dieser erhoffte Effekt nicht vollständig eingetreten
ist, sind darin zu sehen, dass erstens die Einführung von resistenterem Saatgut zu
einer Anpassung der landwirtschaftlichen Produktion an dieses und damit zu ei-
ner weiteren Zerstörung der Biodiversität führte. Diese wurde aufgrund des neuen
Saatgutes z. B. nicht mehr zum Schutz gegen Schädlinge in der landwirtschaftlichen
Produktion benötigt. Und zweitens profitierte nur die Endstufe von dem Verfügungs-
recht, vorgelagerte Stufen (z. B. Besitzer eines natürlichen Waldes) jedoch nicht. Für
eine erfolgreiche Umsetzung geistiger Verfügungsrechte ist es aber notwendig, dass
beide Produktionsstufen von deren Umsetzung profitieren (vgl. Trommetter (2005),
S. 577 f.). Der Anreiz für die Entwicklungs- und Forschungsindustrie in eine in-
situ-Erhaltung der genetischen Vielfalt, d. h. die Erhaltung innerhalb der Natur, zu
investieren, ist außerdem aufgrund der schwierigen Kontrolle sehr gering. Ein größe-
res Interesse besteht in der ex-situ-Erhaltung, d. h. Einlagerung in Genbanken (vgl.
Swanson und Göschl (2000), S. 84 f.).
Die Definition der Verfügungsrechte an Biodiversität ist somit aus verschiedenen
Gründen sehr komplex und schwer umzusetzen. Es stellt sich die Frage, ob es über-
haupt möglich ist, eine umfassende und eindeutige Definition vorzunehmen. Diese
Frage muss sicher verneint werden. Wird der ökonomische Gesamtwert der biolo-
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gischen Vielfalt betrachtet, so ist dies gerade aufgrund der Nicht-Nutzwerte nicht
möglich. Vor allem bei Akzeptanz der Existenz eines Vermächtniswertes muss auf
einen Teil der Verfügungsrechte an Biodiversität verzichtet werden, da dieser zu-
künftigen Generationen zugesprochen werden müsste.
Die Ressource Biodiversität ist somit immer der Gefahr fehlender oder unzureichend
definierter Verfügungsrechte ausgesetzt (vgl. Lerch (1998), S. 288). Aber auch die
fehlenden Informationen über die potentielle Nutzung genetischer Informationen
oder die Bedeutung bestimmter Arten für die biochemischen Kreisläufe verhindern
eine vollständige Definition von Verfügungsrechten an Biodiversität (vgl. Hampicke
(1991), S. 84 f.).

c) Staatliche Handlungen und Staatsversagen

Auch staatliche Eingriffe oder staatliches Versagen können zum Verlust biologischer
Vielfalt führen, dieses hat jedoch unterschiedliche Facetten. Dieses reicht vom Unter-
lassen bestimmter politischer Maßnahmen, z. B. die Nichtdurchsetzung oder Nicht-
bestimmung von Verfügungsrechten bis zur Korruption innerhalb der Legislativen
und Exekutiven eines Landes (vgl. Deke (2008), S. 23 und Smith et al. (2003), S. 68).
Korruption kann sich in zweifacher Weise auf die Umsetzung beschlossener Schutz-
maßnahmen auswirken. Zum einen kann es aufgrund korrupter Beamter dazu kom-
men, dass Verstöße gegen Schutzbestimmungen nicht geahndet werden (vgl. Smith
et al. (2003), S. 69). Es werden somit Anreize geschaffen, sich nicht an vorgege-
bene Bestimmungen zu halten, um bestimmte Ziele beim Schutz der biologischen
Vielfalt zu erreichen. Und zum anderen ist es möglich, dass Gemeinschaften oder
Personen, welche zum Schutz der biologischen Vielfalt beitragen wollen, die Mög-
lichkeiten dazu seitens staatlicher Stellen nicht erhalten (vgl. Smith et al. (2003),
S. 69). Beispielsweise können von Beamten finanzielle Mittel zur Unterstützung von
Schutzprojekten auf lokaler Ebene zurückgehalten werden. Dadurch besteht bei die-
sen die Gefahr, dass sie nicht mehr weiter durchgeführt oder erst gar nicht in Angriff
genommen werden. Begünstigt wird Korruption im Bereich des Biodiversitätschut-
zes durch die schwere Erfolgsmessung kurzfristig angelegter Schutzprojekte und die
instabile politische Situation in den Ländern, welche eine hohe biologische Vielfalt
aufweisen. Unter anderem ist das Gewicht der Umweltpolitik sehr gering und die
Beamten werden schlecht bezahlt, wodurch diese anfälliger für Bestechungen sind

37



Kapitel 2 Die Bedeutung der Biodiversität

(vgl. Smith et al. (2003), S. 68).
Weitere Anreize, die nicht zum Schutz von Biodiversität beitragen, werden aber vor
allem durch steuerpolitische Maßnahmen und der Subventionsvergabe gesetzt. Ziel
ist dabei vor allem die Förderung des land- und forstwirtschaftlichen Sektors. Mög-
lichkeiten in diesem Bereich sind das Erlassen von Exportsubventionen auf bestimm-
te Produkte, die Steuerbefreiung von land- und/oder forstwirtschaftlichen Einkom-
men aber auch die steuerliche Vergünstigung von Produktionsfaktoren (vgl. Deinin-
ger und Minten (1999), S. 321). Die Folge ist die Verzerrung von Marktpreisen und
-einkommen und damit auch eine verzerrte Grundlage für die Entscheidungen von
Investitionen (vgl. Barbier et al. (1991), S. 55).
Beispiele für eine derartige Förderungspolitik, die zu einer Zerstörung der biologi-
schen Vielfalt führte, können vor allem in Brasilien aufgezeigt werden. In den 1980er
Jahren wurde der landwirtschaftliche Sektor vor allem durch steuerliche Begünsti-
gungen bei der Besteuerung der Einkommen und des Bodens bevorzugt behandelt
(vgl. Binswanger (1991), S. 822 und 824). Aber auch die Subventionierung von land-
wirtschaftlichen Exportgütern (vgl. Barbier et al. (1991), S. 56) und die staatliche
Förderung von großen Infrastrukturmaßnahmen führten zu einem Rückgang der
Waldflächen und damit auch der Biodiversität (vgl. Moran (1993), S. 3 f.).
Der staatliche Ankauf von Mais führte in Mexiko zu einem Anstieg des Marktprei-
ses, was eine Ausweitung der Landflächen zum Maisanbau zur Folge hatte. Auch die
Subventionierung der Holzwirtschaft und die Beschränkung des Holzimports hatten
negative Auswirkungen auf den Waldbestand Mexikos (vgl. Deininger und Minten
(1999), S. 332).
Im südostasiatischen Raum kann vor allem Indonesien als Beispiel für eine verfehlte
Schutzpolitik im Bereich der Biodiversität herangezogen werden. Seit den 1980er
Jahren kommt es hier zur Abholzung von natürlichen Waldflächen vor allem für
den Anbau von Palmöl, welcher durch die Subventionierung von Palmölplantagen
begünstigt wurde (vgl. Barbier et al. (1991), S. 56). Durch die Vergabe der Eigen-
tumsrechte von Waldflächen an die Bezirksregierungen wurde vor allem die illegale
Waldrodung ausgeweitet. Der Grund lag in den nicht vorhandenen Kapazitäten und
Fähigkeiten der Bezirksregierungen die Bewirtschaftungsstandards der nationalen
Regierung um- und durchzusetzen (vgl. Jepson et al. (2001), S. 859 und 861).
Wie gezeigt wurde, hat der Staat über verschiedene Kanäle Einfluss auf die Zer-
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störung der biologischen Vielfalt. Zum einen durch eine unzureichende Umsetzung
von Schutzmaßnahmen vor Korruption innerhalb staatlicher Institutionen. Und zum
anderen durch die Umsetzung politischer Maßnahmen, welche einen Anreiz für biodi-
versitätsunfreundliche ökonomische Aktivitäten setzen. Aber auch eine unzureichen-
de Definition von Eigentums- bzw. Verfügungsrechten an Land und Biodiversität
können als staatliches Versagen angesehen werden.
Als Folge kommt es wieder zu einer Reduzierung natürlicher Flächen für ökonomi-
sche Aktivitäten, was zu einer Verknappung der biologischen Vielfalt führt.

d) Bevölkerungsdichte bzw. -wachstum

Eine weitere Ursache für den Verlust der biologischen Vielfalt ist der enorme Anstieg
der Weltbevölkerung. Von 1990 bis 2011 stieg die Gesamtweltbevölkerung von etwa
5,3 Mrd. auf etwa 7 Mrd. Menschen (vgl. United Nations (2011)). Dies entspricht
einer jährlichen Wachstumsrate von ca. 1,3 %. Mit das höchste Wachstum weisen
auch die Regionen auf, welche zu den sogenannten Hotspots für Biodiversität zählen
(vgl. Myers et al. (2000), S. 854).
Im Abschnitt 2.3.1 wurde Biodiversität als freies Gut definiert, welches keinen Knapp-
heitsverhältnissen unterliegt. Durch den Anstieg der Weltbevölkerung ist diese Ei-
genschaft jedoch verloren gegangen (vgl. Costanza und Daly (1992), S. 40). Be-
trachtet Malthus (1993) die natürlichen Ressourcen als einen limitierenden Faktor
für das Wachstum der Bevölkerung (vgl. ebd., S. 18), so ist heutzutage die Frage
von Interesse, welche Auswirkungen das Bevölkerungswachstum auf die Qualität der
natürlichen Ressourcen hat (vgl. Cropper und Griffiths (1994), S. 250).
Ein Anstieg der Bevölkerung ist mit einem Anstieg von Bedürfnissen und damit auch
der Nachfrage nach Ressourcen verbunden (vgl. Angelsen und Kaimowitz (1999),
S. 87 und Cropper und Griffiths (1994), S. 251). Aufgrund der Nachfrageerhöhung
nach Naturkapital kommt es zu einer stärkeren Zerstörung von Ökosystemen, z. B.
durch die Abholzung von Wäldern und die Kultivierung dieser Flächen (vgl. An-
gelsen und Kaimowitz (1999), S. 87, Laurance (1999), S. 112, Meyer und Turner II
(1992), S. 52 und Vitousek et al. (1997), S. 494). Amacher et al. (2009) sehen den
Verlust von Waldflächen und damit eine Zerstörung der biologischen Vielfalt durch
den Anstieg der Bevölkerung in einer Region als eine der zentralen Ursachen für den
Verlust von Biodiversität (vgl. ebd., S. 290 f.).
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Einen Rückgang der bewaldeten Flächen aufgrund des Anstiegs der Bevölkerungs-
dichte wird unter anderem von Cropper und Griffiths (1994) und Palo (1994) em-
pirisch nachgewiesen. Steigt demnach die Bevölkerungsdichte auf 100 Personen je
1.000 ha, führt dies zu einem Anstieg der Abholzung um 0,33 Prozentpunkte. Ein
ähnliches Ergebnis erhielten sie für Südamerika. Für Asien hingegen konnte, bezo-
gen auf den gesamten Waldbestand, kein Anstieg der Abholzungsraten festgestellt
werden. Begründet werden kann dieser Effekt durch einen starken Ausbau der Wald-
plantagen in Asien. Für die natürlichen Waldflächen hingegen entspricht das Ergeb-
nis in etwa dem für Afrika und Südamerika (vgl. Cropper und Griffiths (1994),
S. 253).
Verbunden mit der Änderung der Landnutzung ist die Beeinflussung und Verän-
derung der biologischen Prozesse aufgrund des Verlustes von Ökosystemen, Leben-
räumen sowie Arten (vgl. Cincotta et al. (2000), S. 991 und Vitousek et al. (1997),
S. 494). McKee et al. (2003) weisen empirisch einen Anstieg der Gefährdung von
Biodiversität in Ländern mit einer stark wachsenden Bevölkerung bzw. zunehmen-
der Bevölkerungsdichte nach (vgl. McKee et al. (2003), S. 163). Als Ursache führen
sie die mit dem Bevölkerungswachstum verbundene Ausbreitung des Menschen und
einer Verdrängung anderer Arten an (vgl. Cincotta et al. (2000), S. 991 und McKee
et al. (2003), S. 163). In diesem Zusammenhang weist Markl (1991) darauf hin, dass
bei einer Zerstörung von natürlichen Lebensräumen auf 10 % ihrer ursprünglichen
Größe, dies eine Reduzierung der Anzahl der in ihnen beheimateten Arten auf 50 %
zur Folge haben kann (ebd., S. 340).
Die Folge der Zerstörung und/oder Degradierung von Ökosystemen ist die Verringe-
rung deren Produktivität und die Beeinträchtigung ihrer Assimilationsfähigkeit. Das
heißt die Fähigkeit fremde Stoffe aufzunehmen und so Umweltgüter und -leistungen
(z. B. Luft oder Wasser) zu reinigen, lässt nach (vgl. Cropper und Griffiths (1994),
S. 250 und Daily und Ehrlich (1992), S. 762 f.).
Diesem negativen Effekt des Bevölkerungswachstums wirkt die Möglichkeit der Ein-
sparung natürlicher Ressourcen aufgrund des technischen Fortschritts entgegen (vgl.
Angelsen und Kaimowitz (1999), S. 88, Daily und Ehrlich (1992), S. 763 und Meyer
und Turner II (1992), S. 52). Vor allem im Bereich der landwirtschaftlichen Pro-
duktion ist aber nicht jeder technische Fortschritt als ein Beitrag zur Einsparung
natürlicher Ressourcen und damit zum Schutz der biologischen Vielfalt zu sehen.
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Durch moderne Bewirtschaftungsmethoden und den Einsatz von Düngemitteln und
Pestiziden ist es möglich, den Ertrag einer kultivierten Fläche zu erhöhen. Dies
könnte sicher auch zu einer Verringerung der Abholzung für die Gewinnung neuer
landwirtschaftlicher Flächen führen (vgl. Angelsen und Kaimowitz (1999), S. 85).
Eine solche Intensivierung der landwirtschaftlichen Produktion ist aber auch mit
Nachteilen verbunden. Der Anbau von Monofrüchten auf landwirtschaftlichen Flä-
chen hat, im Vergleich zum Anbau von mehreren Fruchtsorten, eine Reduzierung
der natürlichen Schädlingsbekämpfung zur Folge. Um diesem Effekt entgegenzuwir-
ken, werden vor allem Pestizide eingesetzt, wodurch es aber zu einer Verschmutzung
der Umwelt über die Luft und das Grundwasser kommt. Aber auch die Qualität
des Bodens wird durch den Anbau von Monokulturen sehr beeinträchtigt (vgl. Mat-
son et al. (1997), S. 505). Das Argument des technischen Fortschritts als Mittel zum
Schutz der biologischen Vielfalt ist somit nur begrenzt anwendbar. Entscheidend ist,
welche Auswirkungen dieser hat. Da der Einsatz des technischen Fortschritts auch
nicht vollständig zum Verzicht auf neue Flächen für die ökonomische Nutzung her-
angezogen werden kann, kommt es zu einer Abholzung von Wäldern und damit einer
Zerstörung der biologischen Vielfalt. Die Folge ist eine Verknappung dieser, wodurch
die unter dem Aspekt des Gutscharakters und der Externalitäten angesprochenen
Wirkungen eintreten.

2.3.4 Zwischenfazit

In diesem Abschnitt wurde aufgezeigt wie Biodiversität in die ökonomische Theorie
einbezogen werden kann. Dafür wurde zuerst geklärt wie die biologische Vielfalt in
das Spektrum der Güterkategorien einzuordnen ist. Da die Güter und Leistungen,
welche durch Biodiversität bereitgestellt werden, keinem ökonomischen Produkti-
onsprozess unterliegen, scheint die Einordnung als freies Gut sinnvoll zu sein. Auch
die Tatsache, dass die Vielfalt der Ökosysteme, Arten und Gene nicht immer durch
Knappheitsbedingungen gekennzeichnet war, weist auf ein freies Gut hin (vgl. Co-
stanza und Daly (1992), S. 40). Durch menschliche Eingriffe ist vor allem das Cha-
rakteristikum der nicht vorhandenen Knappheit von Biodiversität im Laufe der Zeit
verloren gegangen. Auch wird die ökologische Produktion von Biodiversität durch
den Menschen stark beeinflusst. Daher ist eine Einordnung von Biodiversität als
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‚reines‘ freies Gut nicht immer vorzunehmen.
Neben der Klärung, was für ein Gut Biodiversität ist, stellt die Bewertung dieses
Gutes eine zentrale Herausforderung in der Ökonomik dar. Eine Bewertung biolo-
gischer Vielfalt ist erforderlich, da somit der Nutzen, welcher von ihr für die ge-
sellschaftliche Wohlfahrt ausgeht, in monetären Werten dargestellt und diese dann
mit in das ökonomische Entscheidungskalkül einbezogen werden können. Da Biodi-
versität nicht nur einen Nutzen liefert, sondern in verschiedene Nutzenkategorien
unterschieden werden kann, besteht der ökonomische Gesamtwert ebenfalls aus ver-
schiedenen Wertkategorien. Insbesondere die Ermittlung der Nicht-Nutzwerte ist
nur unvollständig bzw. überhaupt nicht möglich, da für diese Informationen aus der
Zukunft benötigt werden (z. B. Präferenzen zukünftiger Generationen). Aufgrund
der beschrieben Probleme bei der Bewertung einzelner Arten bzw. der Biodiversität
insgesamt ist eine vollständige Verhinderung des Artenverlustes zu verneinen. Ziel
sollte es daher sein, die Biodiversität an sich zu erhalten und nicht eine einzelne Art,
da somit ein Erhalt von Optionen gewährleistet wird (vgl. Weikard (1998), S. 267 f.).
Trotz der Bedeutung und des Wertes biologischer Vielfalt für eine Gesellschaft und
eine Volkswirtschaft kommt es zu deren Zerstörung. Die Gründe für den Verlust von
Biodiversität werden in unmittelbare und mittelbare Ursachen unterschieden. Am
Schluss dieses Abschnittes wurden die mittelbaren Ursachen des Verlustes biologi-
scher Vielfalt ausführlich dargestellt. Hervorgehoben wurden der Gutscharakter und
die Externalitäten, welche mit der jeweiligen Landnutzungsform verbunden sind, das
Fehlen oder Nichtdurchsetzen von Verfügungsrechten, die Bevölkerungsentwicklung
sowie staatliches Handeln.

2.4 Gründe für den Schutz der Biodiversität

Im Abschnitt 2.2.2 wurde die Bedeutung der biologischen Vielfalt für die Wohlfahrt
einer Gesellschaft dargestellt. Sicherlich ist dies allein schon ein Argument für den
Schutz von Biodiversität. Nur kommt dann die Frage auf, warum nicht auch andere
Güter oder Leistungen, welche die gesellschaftliche Wohlfahrt positiv beeinflussen,
geschützt werden sollen.
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Die Begründung des Schutzes von Biodiversität durch umweltpolitische Instrumente
wird vor allem aus den Eigenschaften der biologischen Vielfalt im Zusammenhang
mit dem Konzept der Nachhaltigkeit abgeleitet, wobei zwischen der schwachen und
der starken Nachhaltigkeit unterschieden werden muss. Das Paradigma der schwa-
chen Nachhaltigkeit folgt der neoklassischen Annahme einer vollständigen Substi-
tution von natürlichem durch menschlich erzeugtes Kapital, welches sich aus Sach-
und Humankapital zusammensetzt (vgl. Cleveland und Ruth (1997), S. 206 und
Neumayer (2003), S. 22). Nachhaltigkeit beschreibt demnach eine Situation, bei der
die Nettoinvestitionen in den gesamten Kapitalbestand einer Volkswirtschaft posi-
tiv sind. Eine Unterscheidung zwischen den verschiedenen Kapitalarten wird nicht
vorgenommen (vgl. Neumayer (2003), S. 22).
Dem gegenüber steht das Paradigma der starken Nachhaltigkeit. Eine Situation wird
innerhalb dieses Ansatzes als nachhaltig angesehen, wenn der gesamte Wert des
menschlich erzeugten Kapitals und des natürlichen Kapitals, sowie der gesamte Wert
des Naturkapitals selbst, mindestens konstant bleibt (vgl. Daly (1994), S. 76 und
Neumayer (1999), S. 34).
Der zentrale Unterschied beider Definitionen besteht somit in der Frage hinsicht-
lich der Substituierbarkeit von Naturkapital durch Sach- und/oder Humankapital.
Es soll daher zuerst geklärt werden, ob eine Substitution von Biodiversität durch
menschlich erzeugtes Kapital möglich ist. Eng verbunden mit der Frage der Substi-
tuierbarkeit biologischer Vielfalt ist die Frage der Irreversibilität deren Zerstörung.
Daher wird auf diesen Aspekt im zweiten Teilabschnitt eingegangen. Am Schluss
des Abschnittes werden mögliche intergenerative Verteilungseffekte, welche durch
die Zerstörung von Biodiversität auftreten können, als Begründung für deren Schutz
aufgezeigt.

2.4.1 Eingeschränkte Substituierbarkeit

Trifft es zu, dass die biologische Vielfalt eingeschränkt substituierbar ist, so kann
der Schutz von Biodiversität damit begründet werden, dass durch deren Zerstörung
oder Reduzierung kein nachhaltiges wirtschaftliches Handeln mehr möglich ist. Die
Frage der Substituierbarkeit von Biodiversität muss daher auf verschiedenen Ebenen
betrachtet werden. Zum einen besteht die Möglichkeit der Substitution von Kapi-
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talarten innerhalb des Produktionsprozesses. Unterschieden werden kann in diesem
Zusammenhang zwischen der ökonomischen und ökologischen Produktion. Zum an-
deren muss die Möglichkeit der Substitution auf der Konsumentenseite berücksich-
tigt werden.
Bei der ökonomischen Produktion kann, wie oben schon angesprochen, zwischen zwei
Standpunkten hinsichtlich der Substituierbarkeit von Naturkapital durch Sach- und/
oder Humankapital unterschieden werden. Erstens, dem Ansatz der neoklassischen
Wirtschaftstheorie, welche von einer vollständigen Substituierbarkeit der Kapitalfor-
men ausgeht. Begründet wird diese mit dem Auftreten von technischem Fortschritt
als eine Form von Kapital (Humankapital). Dieser hat zur Folge, dass zur Produk-
tion eines Gutes oder einer Leistung weniger natürliche Ressourcen genutzt werden
müssen. Die eingesparten Ressourcen stehen dann für eine umfangreichere Produk-
tion in der Zukunft bereit (vgl. Stiglitz (1997), S. 269 und Neumayer (2003), S. 23).
Diesem Argument wird entgegnet, dass es durch technischen Fortschritt zu einer
Effizienzsteigerung innerhalb der Produktion kommt, dies aber keine Substitution
des Naturkapitals im Produktionsprozess ist (vgl. Costanza et al. (2001), S. 122).
Des Weiteren werden auch für die Investition in Forschung und Entwicklung, woraus
sich technischer Fortschritt ergibt, Ressourcen benötigt (vgl. Tisdell (1997), S. 291).
Ein weiteres Argument gegen eine uneingeschränkte Substitution ist, dass für die
Erstellung menschlich erzeugten Kapitals Naturkapital als Grundlage benötigt wird
(vgl. Costanza und Daly (1992), S. 41, Cleveland und Ruth (1997), S. 207 und Co-
stanza et al. (2001), S. 122). Dies ist am Beispiel der Genforschung im Abschnitt
2.3.3 ersichtlich, wo die Unterschiedlichkeit der genetischen Informationen die Basis
für die Forschung darstellt. Natürliches Kapital, und somit auch Biodiversität, stellt
somit einen Bestandteil des produzierten Kapitals dar (vgl. Tisdell (1997), S. 290).
Auch der Produktionsprozess kann als Argumentation gegen eine vollständige Sub-
stituierbarkeit von Naturkapital angeführt werden. Produktion ist ein Transforma-
tionsprozess bei dem natürliches Kapital durch den Bestand an produziertem und
Humankapital zu Gütern und Leistungen umgeformt wird. Es werden somit alle
Formen von Kapital benötigt, um ein Gut oder eine Leistung zu erzeugen: zum
einen natürliches Kapital als Rohstoff, welcher umgeformt wird und zum anderen
produziertes und Humankapital, welches den Rohstoff Naturkapital umformt (vgl.
Costanza und Daly (1992), S. 41, Cleveland und Ruth (1997), S. 207, Daly (1997),
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S. 262 und Costanza et al. (2001), S. 122). Für ein komplementäres Verhältnis spricht
laut dem Ansatz der Ökologischen Ökonomik auch, dass es bei einer uneingeschränk-
ten Substitution der Kapitalarten keinen Anreiz zur Akkumulation von menschlich
erzeugtem Kapital gibt, da produziertes Kapital auch vollständig durch Naturkapi-
tal substituiert werden könnte (vgl. Costanza und Daly (1992), S. 41, Daly (1994),
S. 76, Cleveland und Ruth (1997), S. 207 und Costanza et al. (2001), S. 122).
Diesem Umkehrschluss wird jedoch von Neumayer (2003) widersprochen. Wenn Na-
turkapital durch Sach- und/oder Humankapital ersetzt werden kann, so bedeutet
dies nicht, dass beide Formen von Kapital durch natürliches Kapital ersetzt werden
können. Hat z. B. produziertes Kapital eine zusätzliche Eigenschaft, welche Natur-
kapital nicht aufweist, so würden diese bei einer Substitution von Sachkapital durch
natürliches Kapital verloren gehen (vgl. Neumayer (2003), S. 61). Das Ausmaß und
die Richtung der Substitution ist somit von dem Mehrwert der potentiellen Substi-
tute abhängig.
Eine vollständige Substitution von Biodiversität, welche ein Teil des Naturkapitals
darstellt, durch andere Kapitalarten innerhalb des ökonomischen Produktionspro-
zesses sollte daher kritisch gesehen werden. Ein vollständiges komplementäres Ver-
hältnis zwischen den Kapitalformen liegt jedoch auch nicht vor. Zum einen beste-
hen Substitutionsmöglichkeiten zwischen Sach- und Humankapital und zum anderen
können verschieden Arten des Naturkapitals miteinander ausgetauscht werden, z. B.
Holzbalken durch Stahlträger im Baugewerbe (vgl. Costanza und Daly (1992), S. 41,
Cleveland und Ruth (1997), S. 206 und Neumayer (2003), S. 25).
Wird hingegen der ökologische Produktionsprozess betrachtet, so müssen zwei Fragen
geklärt werden. Ist eine Substitution der Komponenten innerhalb eines ökologischen
Prozesses möglich und inwiefern ist eine Substitution des gesamten ökologischen
Prozesses möglich, wenn das jeweilige Ökosystem zu stark oder komplett zerstört
wird?
Wie im Abschnitt 2.2.2 schon dargestellt wurde, ist zwischen komplementären und
redundanten Arten zu unterscheiden. Kommt es zur Ausrottung einer redundanten
Art, so hat dies keine oder nur geringe Auswirkungen auf den ökologischen Pro-
duktionsprozess, da deren Aufgaben von anderen redundanten Arten übernommen
werden können. Die Ausrottung einer komplementären Art hingegen hat negative
Auswirkungen auf die Stabilität und Produktivität des Ökosystems, da keine opti-
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male Ausnutzung der Nährstoffe innerhalb des Ökosystems erfolgt (vgl. F. Stuart
Chapin III et al. (1998), S. 47 und Loreau (1998), S. 5635).
Eine Zerstörung von Ökosystemen und damit der ökologischen Produktionsstätte
hat aber eine Beeinträchtigung der Ökosystemgüter und -leistungen zur Folge. Ent-
scheidend sind vor allem die biochemischen Kreisläufe und die Photosynthese. Die
Substitution von natürlichen Komponenten innerhalb eines Ökosystems oder eines
gesamten Ökosystemprozesses ist daher nicht oder nur unter erheblichen Kosten
möglich (vgl. Hampicke (1991), S. 89 f. und Cleveland und Ruth (1997), S. 206).

Neben der Substitutionsfähigkeit innerhalb der beiden Produktionsprozesse ist
aber auch die Möglichkeit der Substitution von Ökosystemgütern und -leistungen
auf der Konsumentenseite zu beachten. Hier sind vor allem die Präferenzen der
einzelnen Konsumenten für die Substitutionsfähigkeit von Gütern und Leistungen
mit zu berücksichtigen. Je stärker die Präferenz für ein spezielles Naturprodukt ist,
desto schwieriger dürfte eine Substitution von natürlichen Produkten untereinan-
der und/oder mit künstlichen Substituten sein. Hat ein Individuum bspw. starke
Präferenzen für Rosen, so wird es einen Nutzenverlust erleiden, sollten diese ausge-
rottet werden. Zwar ist eine Substitution mit anderen Blumenarten möglich, diese
stiften jedoch nicht den gleichen Nutzen. Des Weiteren ist die Spezifität einer natür-
lichen Ressource für die Substitution von Biodiversität von Bedeutung. Auch wenn
es möglich ist, ein Gut aus verschiedenen Rohstoffen herzustellen (z. B. Kleidung
aus Baumwolle, Schafswolle oder Nylon), unterscheiden sich die Eigenschaften der
verschiedenen Rohstoffe, wodurch auch wiederum keine vollständige Substitution
möglich ist (vgl. Hampicke (1991), S. 89).
Zusammenfassend kann gesagt werden, dass eine Substitution von Biodiversität auf
allen drei Ebenen grundsätzlich möglich ist, ihr aber auch starke Grenzen gesetzt
sind. So ist im ökonomischen Produktionsprozess eine Substitution verschiedener
Formen von Biodiversität bzw. deren zur Verfügung gestellten Güter und Leistungen
zwar möglich, eine vollständige Substitution durch Sach- und/oder Humankapital,
wie dies in der neoklassischen Theorie angenommen wird, ist aber nicht vorstellbar.
Das beruht auf der Tatsache, dass Naturkapital und damit auch Biodiversität eher
als Rohstoff, welcher bearbeitet wird, anzusehen ist und weniger als Kapital, mit
welchem der Rohstoff zu einem Gut umgeformt wird. Bei der ökologischen Produk-
tion ist die Substitution von einzelnen Arten innerhalb eines Ökosystems möglich,
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solange es sich um redundante Arten handelt. Eine Substitution ganzer Ökosystem-
prozesse, welche auch ein Bestandteil der Biodiversität sind, scheint jedoch eher un-
wahrscheinlich zu sein. Auf der Konsumentenebene ist die Substituierbarkeit stark
von den Präferenzen der Konsumenten abhängig, wodurch eine Substitution zwar
möglich erscheint, diese aber mit Nutzenverlusten verbunden sein kann.
Die Substitution der biologischen Vielfalt oder einzelner Bestandteile ist daher nur
sehr eingeschränkt möglich, womit ihr Schutz aus diesem Grund sicher notwendig
ist, um nachhaltiges Wirtschaften zu realisieren.

2.4.2 Irreversibilität

Die Irreversibilität der Zerstörung von Biodiversität kann in zwei Ausprägungen
unterteilt werden, die ökologische und ökonomische Irreversibilität. Die ökologische
Irreversibilität basiert auf dem in Abschnitt 2.3.2 beschrieben Ansatz von Holling
(1987). Demnach sind ökologische Systeme durch ihre Selbstregulierung gekenn-
zeichnet, d. h. dass sie selbständig in die vier verschiedenen Ökosystemzustände
(s. Abb. 2.2) gelangen können. Von Irreversibilität wird gesprochen, wenn die Wahr-
scheinlichkeit, dass ein ökologisches System von selbst in seinen Ausgangszustand
zurückgelangt, gegen Null strebt (vgl. Perrings und Brock (2009), S. 222 und Albers
und Goldbach (2000), S. 262).
Ist diese Selbstregulierung und damit die Bereitstellung von Ökosystemgütern und
-leistungen nach einen externem Schock, z. B. die übermäßige Abholzung eines Wal-
des, nicht mehr möglich, kann der Versuch der Wiederherstellung oder Regeneration
durch den Menschen unternommen werden. Ein wesentliches Problem ist dabei die
Zeit und der Ressourceneinsatz für die Regeneration eines Ökosystems. Die heutige
biologische Vielfalt hat sich in einem Selektionsprozess von über drei Milliarden Jah-
ren entwickelt. Abgesehen von gewissen menschlichen Eingriffen, ist sie somit nicht
auf eine menschliche Produktion zurückzuführen (vgl. Fisher und Kurtilla (1985),
S. 173 und Martens et al. (2003), S. 77). Eine Regeneration eines zerstörten Öko-
systems würde somit mehrere Generationen benötigen und des Weiteren ist diese
mit einem erheblichen Einsatz von Ressourcen verbunden (vgl. Fisher und Krutilla
(1974), S. 100, Fisher und Kurtilla (1985), S. 173 und Perrings (1997), S. 304). Auch
wenn eine Wiederherstellung zerstörter Biodiversität möglich sein sollte, sind mit
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ihr Opportunitätskosten in zweifacher Hinsicht verbunden, welche zu Wohlfahrts-
verlusten führen. Zum einen ist eine vollständige Nutzung der Landflächen und des
sich reaktivierenden Ökosystems nicht möglich und zum anderen können die für die
Regeneration benötigten Ressourcen nicht in andere Produktionen eingesetzt wer-
den (vgl. Fisher und Krutilla (1974), S. 100). Der Grund für eine unzureichende
Wiederherstellung von weiträumigen Ökosystemen ist aber auch in den zu geringen
Kenntnissen über die biologischen und ökologischen Zusammenhänge zu sehen (vgl.
Chazdon (2008), S. 1459).
Da eine vollständige Wiederherstellung des ursprünglichen Zustandes eines Ökosys-
tems nicht möglich ist (vgl. Narain et al. (2007), S. 392 und Chazdon (2008), S. 1458)
und keine oder eine nur sehr aufwendige Substitutionsmöglichkeit (vgl. Cicchetti
und Wilde (1992), S. 1124), z. B. durch andere Kapitalformen, besteht, kommt es
neben der ökologischen Irreversibilität auch zu einer ökonomischen Irreversibilität.
Diese ist eng verbunden mit dem Verlust des Options- bzw. Quasi-Optionswertes
(s. Abschnitt 2.3.2). Von einer irreversiblen Entscheidung kann demnach gespro-
chen werden, wenn sie in einer Situation mit Ungewissheit und der Möglichkeit
der Gewinnung neuer Informationen dazu führt, dass der Kapitalbestand zu Be-
ginn der nachfolgenden Periode kleiner ist als in der Periode der Entscheidung (vgl.
Narain et al. (2007), S. 393). Die Verringerung des Bestandes an Biodiversität, wel-
che ein Teil des Naturkapitals darstellt, ist daher mit dem Verlust der Möglichkeit
einer Informationsgewinnung und damit möglicher zukünftiger Nutzen verbunden
(vgl. Arrow und Fischer (1974), S. 315, Fisher und Kurtilla (1985), S. 166 und Per-
rings und Brock (2009), S. 221). Die ökonomische Irreversibilität durch den Verlust
von biologischer Vielfalt kann also eine Folge der ökologischen Irreversibilität sein.
Beide Konzepte sollten daher zusammen und nicht getrennt voneinander betrachtet
werden (vgl. Albers und Goldbach (2000), S. 268).
Um eine Entscheidung als irreversibel einzustufen, müssen die Folgen dieser Ent-
scheidung und die Präferenzen der Gesellschaft ins Verhältnis gesetzt werden. Be-
steht keine gesellschaftliche Präferenz für Biodiversität und/oder ist es nicht möglich,
neues Wissen aus der biologischen Vielfalt zu gewinnen, d. h. der Optionswert ist
Null, besteht bei einem Verlust von Biodiversität keine Irreversibilität. Eine Ent-
scheidung über die Zerstörung von Biodiversität ist hingegen irreversibel, wenn die
Gesellschaft Präferenzen für diese hat und/oder die Möglichkeit besteht, neues Wis-
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sen aus ihr zu erlangen (vgl. Miller (1981), S. 23 f.).
Da eher von der zweiten Situation ausgegangen werden kann, ist der Verlust biologi-
scher Vielfalt als irreversibel einzustufen und hat damit auch Auswirkungen auf die
Nachhaltigkeit einer Volkswirtschaft. Ist der Verlust nicht reversibel, entweder durch
Regeneration oder Substitution mit anderen Kapitalformen, so verringert sich der
Kapitalbestand aufgrund eines Rückgangs der Biodiversität. Somit würde sowohl
nach der schwachen, als auch nach der starken Definition von Nachhaltigkeit eine
Situation vorliegen, in welcher nicht nachhaltig gewirtschaftet wird.

2.4.3 Intergenerative Externalitäten

Im Abschnitt 2.3.3 wurde darauf hingewiesen, dass die Nutzung der biologischen
Vielfalt zu Konsum- und/oder Produktionszwecken mit negativen externen Effekten
einhergehen kann. Diese treten jedoch nicht nur innerhalb einer Generation auf, son-
dern auch zwischen verschiedenen Generationen (vgl. John und Pecchenino (1994),
S. 1393, John und Pecchenino (1997), S. 372, Barrett (1996), S. 12 und Swanson
(1996), S. 45). Gründe können die mangelnde Substituierbarkeit in Verbindung mit
der Irreversibilität der Zerstörung biologischer Vielfalt sein.
Aufgrund der externen Effekte über mehrere Generationen wird das intergenerative
Pareto-Optimum nicht erreicht. Dieses ist erfüllt, wenn innerhalb einer Generation
kein Individuum seinen Nutzen steigern kann ohne dabei den Nutzen eines Indivi-
duum einer zukünftigen Generation zu verringern (vgl. Sandler (2009), S. 357). Zur
Internalisierung von Externalitäten werden in der ökonomischen Theorie vor allem
zwei Ansätze herangezogen, die Erhebung einer Pigou-Steuer bzw. -Subvention oder
die Verhandlungslösung von Coase (vgl. Fritsch (2011), S. 108 f. und 118 f.). Die An-
wendung beider Internalisierungsstrategien ist im intergenerativen Kontext jedoch
nicht möglich. Grund hierfür ist das zeitliche Auseinanderfallen der Verursachung
und der Wahrnehmung des externen Effektes (vgl. John und Pecchenino (1994),
S. 1405). Ist die Zeitspanne dabei so groß, dass Verursacher und Geschädigter sich
nicht kennen, so ist es nicht möglich, dass der Geschädigte, d. h. eine ungeborene Ge-
neration, seine Interessen durchsetzen kann (vgl. Padilla (2002), S. 72). Somit sind
weder Kompensationszahlungen in Form der Pigou-Lösung noch Verhandlungen in
Form der Coase-Lösung möglich. Der Grund ist, dass intergenerative Externalitäten
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nicht auf ein Versagen des Marktes zurückzuführen sind, sondern auf das Nichtvor-
handensein eines Marktes (vgl. Swanson (1996), S. 46, Dasgupta (2001), S. 96 und
Padilla (2002), S. 72).
Ein alternativer Ansatz zur Berücksichtigung der Interessen zukünftiger Generatio-
nen bei der Entscheidung über die Erhaltung oder Zerstörung der Biodiversität ist
die intertemporale Kosten-Nutzen-Analyse. Mit ihrer Hilfe werden mögliche Kosten
und Nutzen eines Vorhabens gegenübergestellt (vgl. Petersen und Müller (1999),
S. 156). Auf deren Basis wird dann eine Entscheidung über die Umsetzung von Vor-
haben, welche die biologische Vielfalt beeinflussen, getroffen. Innerhalb des interge-
nerativen Kontextes ist dabei zu entscheiden, wie die Kosten und Nutzen zukünftiger
Generationen einbezogen werden sollen. Von zentraler Bedeutung ist hier die Wahl
des Diskontierungsfaktors (vgl. Swanson (1996), S. 46).
Bei der Wahl der Diskontrate ist die entscheidende Frage, wodurch diese determiniert
wird. Zur Bestimmung bestehen verschiedene Ansätze zur Verfügung, der Marktzins
(vgl. Padilla (2002), S. 71), die individuelle und die soziale Zeitpräferenzrate (vgl.
Swanson (1996), S. 46 f. und Petersen und Müller (1999), S. 161). Jeder dieser An-
sätze ist jedoch mit Problemen verbunden. So wird bei der Nutzung des Marktzinses
das Interesse der Individuen zukünftiger Generationen nicht ausreichend abgebildet
(vgl. Padilla (2002), S. 71). Der Grund kann in den unvollkommenen Finanzmärkten
gesehen werden (vgl. Feldstein (1964), S. 362). Auch die individuelle Zeitpräferenz-
rate spiegelt nur unzureichend zukünftige Interessen wider. Aufgrund der zeitlichen
Begrenztheit des Lebens eines Individuums sind für dieses Kosten und Nutzen zu
einem frühen Zeitpunkt bei der Entscheidungsfindung wichtiger als die weit in der
Zukunft liegenden. Durch die geringe Berücksichtigung zukünftiger Generationen in
beiden Ansätzen sind die jeweiligen Diskontierungsraten sehr hoch (vgl. Swanson
(1996), S. 46, Padilla (2002), S. 71 und Voinov und Farley (2007), S. 109). Dies
hat zur Folge, dass sich tendenziell gegen die Erhaltung der biologischen Vielfalt
entschieden wird, da deren Nutzen erst viel später erkannt wird oder anfällt und
mit einem geringen Gewicht in die Kosten-Nutzen-Analyse eingeht (vgl. Swanson
(1996), S. 46 und Petersen und Müller (1999), S. 161).
Aufgrund der Unvollkommenheiten in einer Ökonomik, z. B. wegen der Externali-
täten, sollte für die Diskontierung der Kosten und Nutzen verschiedener Vorhaben
auf die soziale Zeitpräferenzrate und die sozialen Opportunitätskosten des einge-
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setzten Kapitals zurückgegriffen werden (vgl. Feldstein (1964), S. 361 und 379). Die
soziale Zeitpräferenzrate wird von Feldstein (1964) als eine normative Funktion be-
schrieben, welche die Konsumvorliebe zu verschiedenen Zeitpunkten darstellt. In sie
fließen sowohl die ethischen als auch politischen Grundsätze einer Gesellschaft ein
(vgl. ebd., S. 361 f.). Die sozialen Opportunitätskosten des eingesetzten Kapitals
hingegen sind nicht normativ geprägt, sondern bestimmen sich aus dem Wert der
nächstbesten Alternative des Kapitaleinsatzes für eine Gesellschaft (vgl. Feldstein
(1964), S. 361 und Swanson (1996), S. 47).
Im Gegensatz zu den Ansätzen des Marktzinses und der individuellen Zeitpräfe-
renzrate ist die soziale Zeitpräferenzrate geringer (vgl. Sumaila und Walters (2005),
S. 137f. und Voinov und Farley (2007), S. 109). Die Verringerung des Diskontie-
rungsfaktors durch die Nutzung der sozialen Zeitpräferenzrate führt zu einer stärke-
ren Einbeziehung der Kosten und Nutzen zukünftiger Generationen (vgl. Swanson
(1996), S. 46, Petersen und Müller (1999), S. 161 und Padilla (2002), S. 69). Es
besteht jedoch das Problem, dass es keinen Konsens bzgl. ihrer Bestimmung gibt
(vgl. Swanson (1996), S. 47).
Das zentrale Problem bei Entscheidungen bzgl. der Erhaltung oder Zerstörung bio-
logischer Vielfalt unter Beachtung zukünftiger Generationen ist die Unsicherheit.
Zwar ist wie im Abschnitt 2.3.2 beschrieben die Nutzung eines Optionswertes zur
Abbildung zukünftiger Nutzen biologischer Vielfalt theoretisch möglich, jedoch be-
stehen gerade bei Biodiversität viele Unklarheiten und Unwissen, z. B. über die
genaue Bedeutung verschiedener Arten innerhalb eines Ökosystems oder die Funk-
tionsweise von ökologischen Prozessen. Zu der Unwissenheit über die biologische
Vielfalt kommt noch die Unwissenheit über die Entwicklung des Spar- und Kon-
sumverhaltens zukünftiger Generationen hinzu (vgl. Dasgupta (2001), S. 96). Somit
können die Bedürfnisse ungeborener Generationen als auch die soziale Zeitpräferenz-
rate über mehrere Generationen nur unzureichend abgebildet werden.
Auch wenn diese direkte Einbeziehung zukünftiger Generationen aufgrund der Unsi-
cherheiten nur sehr rudimentär erfolgen kann, so erfolgt eine indirekte Einbeziehung
über den Vermächtniswert. Petersen und Müller (1999) sprechen vom familienbezo-
genen, verantwortungsethischen Ansatz (vgl. ebd., S. 161). Es wird davon ausgegan-
gen, dass innerhalb der Gesellschaft ein Bewusstsein dafür besteht, dass das Wohl
der nachfolgenden Generation von den heutigen Entscheidungen abhängt und das
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Wohl der Enkelgeneration auf den Entscheidungen der heutigen und der Kinderge-
neration basiert usw. Wird dieses Bewusstsein unterstellt, so erfolgt eine indirekte
Einbeziehung zukünftiger Generationen in das heutige Entscheidungskalkül (vgl.
Dasgupta (2001), S. 97).
Trotz der aufgezeigten Probleme bei der Berücksichtigung zukünftiger Generationen
bei heutigen Entscheidungen sollte aber auf diese nicht verzichtet werden. Dies ist
vor allem vor dem Hintergrund zu sehen, dass Biodiversität als kritisches Naturkapi-
tal angesehen werden kann. Der Begriff des kritischen Naturkapitals beschreibt den
Teil des Naturkapitals welcher nicht substituierbar und durch eine Zerstörung irre-
versibel ist, sowie Prozesse, welche für das Leben von grundlegender Bedeutung sind
(vgl. Chiesura und de Groot (2003), S. 222 f.). Würde keine Berücksichtigung erfol-
gen, so würde dies intergenerative Verteilungswirkungen zu Lasten der zukünftigen
Generationen haben. Diese könnten so drastisch sein, dass deren Lebensgrundlage
zerstört wird.

2.4.4 Zwischenfazit

Neben der im Abschnitt 2.2 aufgezeigten Bedeutung der biologischen Vielfalt für die
Wohlfahrt einer Gesellschaft wurden in diesem Teilabschnitt drei weitere Gründe für
den Schutz von Biodiversität aufgezeigt.
Dabei wurde deutlich, dass alle drei Ansätze für eine Begründung des Schutzes bio-
logischer Vielfalt eng miteinander verbunden sind. So kann die Irreversibilität der
Zerstörung eines Ökosystems oder der Ausrottung einer Art vor allem auf deren ein-
geschränkte Substituierbarkeit oder Nichtsubstituierbarkeit zurückgeführt werden.
Eingeschränkte Substituierbarkeit und Irreversibilität führen wiederum zum Auf-
treten von Externalitäten, welche nicht nur zum Zeitpunkt der Entscheidung einer
Ökosystemzerstörung auftreten, sondern über einen längeren Zeitraum. Die Folge
sind Verteilungswirkungen zwischen verschiedenen Generationen.
Inwiefern Biodiversität, die als ein Teil des Naturkapitals anzusehen ist, durch ande-
re, vor allem menschlich erzeugte Kapitalformen ersetzbar ist, hängt von der jeweili-
gen Komponente der biologischen Vielfalt und der Betrachtungsebene (ökonomische,
ökologische Produktion oder Konsum) ab.
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Bei der Frage der Irreversibilität muss zwischen der ökologischen und der ökonomi-
schen Irreversibilität unterschieden werden. Die Irreversibilität auf der ökologischen
Ebene ist dadurch gekennzeichnet, dass ein Ökosystem nach einem externen Schock
nicht mehr in der Lage ist, in seinen Ausgangszustand zurückzukehren, wie dies von
Holling (1987) angenommen wurde. Die ökonomische Irreversibilität aufgrund der
Zerstörung oder Degradierung eines Ökosystems ist die Folge der ökologischen Irre-
versibilität. Durch diese ist es nicht mehr möglich, das eigentliche Ökosystem oder
den Boden eines kultivierten Ökosystems ökonomisch zu nutzen. Ein Beispiel sind
z. B. Bodenerosionen. in Form von Austrocknung oder der komplete Entzug von
Nährstoffen.
Kommt es aufgrund der Ausrottung einer Art oder der Zerstörung eines Ökosys-
tems zu intertemporalen negativen Externalitäten, so sind damit Wohlfahrtsverluste
zukünftiger Generationen verbunden. Bei diesen versagen die üblichen Internalisie-
rungsmethoden, die Pigou-Steuer und die Verhandlungslösung von Coase, da die Ge-
schädigten nicht geboren sind und so ihre Interessen nicht durchsetzen können. Eine
weitere Möglichkeit der Einbeziehung zukünftiger Interessen ist die Anwendung der
Kosten-Nutzen-Analyse auf intergenerativer Ebene. Dabei werden auch die Kosten
und Nutzen einer Entscheidung für zukünftige Generationen auf den Entscheidungs-
zeitpunkt diskontiert. Die Problematik dieses Ansatzes besteht in der Unsicherheit
bei der Ermittlung der Kosten- und Nutzenströme sowie der Quantifizierung der
sozialen Zeitpräferenzrate, welche vor allem auf normative Entscheidungen zurück-
zuführen ist.
Zusammenfassend ist der Schutz der biologischen Vielfalt also damit zu begründen,
dass es sich hierbei um einen Teil des Naturkapitals handelt, welcher von zentraler
Bedeutung für das Leben ist. Diese ist aber durch eine eingeschränkte Substituier-
barkeit und möglicherweise auch mit der Irreversibilität der Entscheidung für die
Zerstörung des Naturkapitals verbunden. Beide Eigenschaften können zu interge-
nerativen Ungerechtigkeiten führen, welche aus familienbezogener, verantwortungs-
ethischer Sichtweise (vgl. Petersen und Müller (1999), S. 161) nicht wünschenswert
ist.
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3 Das Instrument der Payments
for Environmental Services

Nachdem im vorherigen Kapitel eine Einordnung der biologischen Vielfalt in die öko-
nomische Theorie erfolgte und die Gründe für deren Schutzbedürftigkeit aufgezeigt
wurden, werden im folgenden Kapitel Payments for Environmental Services (PES)
als ein mögliches Instrument für deren Schutz näher beschrieben.
Zu Beginn des Kapitels wird die Grundidee der Payments for Environmental Services
dargestellt, welche auf dem Coase-Theorem basiert. Für die effiziente und effekti-
ve Umsetzung ist die institutionelle Ausgestaltung von zentraler Bedeutung. Daher
wird die allgemeine institutionelle Struktur im zweiten Abschnitt dieses Kapitels
aufgezeigt. Neben dem institutionellen Rahmen sind aber auch die Teilnehmer für
den Erfolg eines PES-Programms von hoher Bedeutung. Welche gesellschaftlichen
Gruppen als potentieller Nachfrager und Anbieter herangezogen werden können,
wird zu Beginn des zweiten Abschnittes geklärt. Da mit der Umsetzung von PES
verschiedene Kosten verbunden sind, werden diese im dritten Abschnitt beschrieben.
Zum Schluss des Kapitels erfolgt eine Analyse möglicher Ursachen für das Auftreten
von Ineffektivität und Kostenineffizienz bei Payments for Environmental Services.
In diesem Zusammenhang sind die Ausführungen der Abschnitte 3.2 und 3.3 von
besonderer Bedeutung.
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3.1 Payments for Environmental Services – Eine
Begriffsklärung

Hinsichtlich der Definition von Payments for Environmental Services sind zwei An-
sätze zu unterscheiden, der Ansatz der Umweltökonomik und der Ökologischen Öko-
nomik (vgl. Farley und Costanza (2010), S. 2060). Beide Definitionen basieren jedoch
auf dem gleichen Grundgedanken von Payments for Environmental Services. Daher
wird zu Beginn des Abschnittes die Grundidee der Payments for Environmental
Services dargestellt, bevor beide Definitionen dargestellt werden.

3.1.1 Grundidee von Payments for Environmental Services
beim Schutz von Biodiversität

Der grundlegende Gedanke, welcher dem Konzept der PES zugrunde liegt, setzt an
dem Nutznießer-Prinzip des Coase-Theorems an. Laut diesem ist es dem physikali-
schen Verursacher gestattet, ein für ihn optimales Niveau der Bodennutzung herzu-
stellen und damit die Biodiversität zu zerstören, wodurch negative externe Effekte
auftreten können (s. Abschnitt 2.3.3). Besteht nun ein Interesse an der Reduzierung
bzw. Verhinderung dieser Zerstörung bei den geschädigten Individuen, so können
nach Coase (1960) dem Verursacher der Zerstörung Eigentums- bzw. Nutzungsrech-
te an Biodiversität abgekauft werden. Durch diese Übertragung der Eigentums- bzw.
Nutzungsrechte auf die Geschädigten kommt es zu einer Reduzierung der negativen
Externalität, z. B. Reduzierung des Zerstörungsniveaus von Biodiversität (vgl. Coa-
se (1960), S. 2 f. und Fritsch (2011), S. 118 f.). Ein Anreiz über die Reduzierung
der Zerstörung von Biodiversität zu verhandeln besteht seitens des Geschädigten,
da so die negativen Externalitäten reduziert werden und bei dem Verursacher, da
er Kompensationszahlungen für den Verzicht auf ökonomische Aktivitäten erhält
(vgl. Endres (2000), S. 40 f.). Das optimale Zerstörungsniveau ist laut Coase (1960)
erreicht, wenn die marginalen Vermeidungskosten des Verursachers den marginalen
Schäden des Geschädigten entsprechen (vgl. Coase (1960), S. 3 und Fritsch (2011),
S. 119).
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Zwei von Coase (1960) getroffene Annahmen sind von entscheidender Bedeutung,
damit die von ihm beschriebene Verhandlungslösung eintritt: zum einen die Abwe-
senheit von Transaktionskosten bei der Durchführung der Verhandlungen und zum
anderen eindeutig definierte Verfügungsrechte an der jeweiligen Externalität bzw.
Ressource (vgl. Coase (1960), S. 15 ff. und 19 ff. und Endres (2000), S. 35 und 37).
Die Struktur der Verfügungsrechte muss die vier folgenden Eigenschaften aufweisen.
Es ist erforderlich, dass die Verfügungsrechte an einer Ressource eindeutig definiert
sind (Universalität) und die Kosten und Nutzen, welche mit ihrer Nutzung verbun-
den sind, dem Eigentümer zurechenbar sein müssen (Exklusivität). Darüber hinaus
muss durch die Struktur der Verfügungsrechte gewährleistet sein, dass die Ressour-
cen frei transferierbar sind (Transferierbarkeit) und der Schutz der Verfügungsrechte
gegenüber Dritten erfolgt (Anwendbarkeit) (vgl. Dales (1968), zitiert nach Faucheux
und Noël (2001), S. 279). Die Aufgabe der Definition und Durchsetzung der Verfü-
gungsrechte liegt dabei in den Händen des Staates (vgl. Dales (1968), nach Faucheux
und Noël (2001), S. 279 und Endres (2000), S. 37).
Zwar ist das Verhandlungsergebnis der beiden Varianten des Coase-Theorems (Verur-
sacher- und Nutznießer-Prinzip) allokativ neutral (Invarianzhypothese), die Über-
tragung der Eigentums- bzw. Nutzungsrechte durch den Staat führt jedoch zu ei-
ner distributiven Nicht-Neutralität des Verhandlungsergebnisses (vgl. Endres (2000),
S. 41). An diesen Punkt setzt auch die Kritik von Meißner (1985) an. Er sieht in
der Übertragung der Eigentums- bzw. Nutzungsrechte auf den Verursacher eine An-
lastung der Kosten der Externalität an den Geschädigten und eine Belohnung des
Verursachers (vgl. Meißner (1985), S. 354). Wicke (1993) spricht sogar von einer Art
Erpressung der Geschädigten durch den Verursacher (vgl. ebd., S. 161). Dem wider-
spricht Bonus (1986), er unterscheidet zwischen ökonomischem und physikalischem
Verursacher der Zerstörung von Biodiversität (vgl. ebd., S. 452). Ist der Geschädig-
te nun ökonomischer Verursacher, z. B. durch seine Komsumgewohnheiten, welche
den physikalischen Verursacher zu einer Entscheidung gegen den Schutz von Biodi-
versität bewegen, so ist die Kritik von Meißner (1985) und Wicke (1993) nichtig.
Entscheidend ist dann nur noch die konkrete Übertragung der Eigentums- bzw.
Nutzungsrechte, um eine der beiden Varianten des Coase-Theorems anzuwenden.
Eine weitere Problematik des Nutznießer-Prinzip ist, dass Anreize für Handlungen,
die einen Verlust von Biodiversität künstlich herbeiführen, bestehen. Durch diese
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Strategie erhoffen sich die Wirtschaftssubjekte, dann in den Genuss der Kompensa-
tionszahlungen zu gelangen (vgl. Endres (2000), S. 46). Auf diese Problematik soll
vor allem bei der Ausgestaltung des Zahlungssystems (s. Abschnitt 3.2.2) und der
Analyse der Ursachen für die Ineffizienz von PES-Programmen (s. Abschnitt 3.4)
näher eingegangen werden.
Neben dieser nicht zu vernachlässigenden Kritik an der Anwendung des Nutznießer-
Prinzips, sprechen aber auch Argumente für dessen Anwendung. Zum einen ist es
dem physikalischen Verursacher nicht immer möglich finanziell für seine verursachten
Schäden aufzukommen. Und zum anderen, und dies ist sicher ein stärkeres Argu-
ment, ist das Verursacherprinzip aufgrund politischer Gegebenheiten nicht immer
umsetzbar (vgl. Pirard (2012), S. 23 und 25). So wurden im Artikel 15 Absatz 1 der
Biodiversitätskonvention die Verfügungsrechte an den natürlichen Ressourcen auf
die jeweiligen Länder übertragen. Jeder Staat kann somit selber über seine Ressour-
cen entscheiden (vgl. Parties of the Convention on Biological Diversity (1992)). Will
ein Land oder eine Gruppe von Ländern einen schonenderen Umgang mit diesen
Ressourcen erreichen, ist die Anwendung des Verursacherprinzips nicht möglich, da
die Verfügungsrechte bei dem pyhsikalischen Verursacher liegen.

Abbildung 3.1: Grundidee von Payments for Environmental Services

ökonomische
Nutzung

Erhaltung Erhaltung
mit PES

Zahlung

Einkommen

Negativer
externer Effekt

Quelle: In Anlehnung an Pagiola und Platais (2002), S. 3.

Wird dieser Darstellung des Coase-Theorems gefolgt, so kann es als Basis für Pay-
ments for Environmental Services betrachtet werden (vgl. Engel et al. (2008), S. 665,
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Clements et al. (2010), S. 1283 und Pattanayak et al. (2010), S. 256). Sind einem
Wirtschaftssubjekt die Verfügungsrechte über eine bestimmte Landfläche zugespro-
chen worden, so kann dieser zwischen verschiedenen ökonomischen Nutzungsformen,
z. B. Land- und Forstwirtschaft, aber auch einer industriellen Nutzung, sowie dem
Erhalt der biologischen Vielfalt wählen (vgl. Zilberman et al. (2008), S. 256). Mit
der ökonomischen Nutzung der Landflächen sind jedoch höhere Einkommen verbun-
den als mit dem Erhalt biologischer Vielfalt. Gleichzeitig treten aber auch negative
Externalitäten auf, deren Beseitigung mit Kosten verbunden ist (s. Abb. 3.1). Da
die Verfügungsrechte bei dem Landbesitzer liegen und dieser somit das Recht zur
Zerstörung von Biodiversität hat, müssen diese Kosten der Beseitigung von der Ge-
sellschaft getragen werden. Durch die Anwendung von Payments for Environmental
Services soll die Zerstörung der biologischen Vielfalt durch eine Zahlung an den
Landbesitzer verringert oder vollständig verhindert werden. Durch die Zahlungen
soll ein Ausgleich des Einkommens des Landbesitzers erfolgen, wenn dieser sich für
den Schutz von Biodiversität entscheidet (vgl. Pagiola und Platais (2002), S. 3,
Engel et al. (2008), S. 664 f. und Engel und Palmer (2008), S. 800). Es werden
ihm somit die Opportunitätskosten für den Verzicht auf eine ökonomische Nutzung
gezahlt (vgl. Sierra und Russman (2006), S. 133). Diese Zahlung kann durch zwei
Argumentationen begründet werden, da je nach Landnutzung negative oder positive
Externalitäten auftreten. Bei der ökonomischen Nutzung treten, wie eben beschrie-
ben, negative externe Effekte durch die Zerstörung der Biodiversität auf. Jedoch
ist mit dieser Form der Nutzung auch ein höheres Einkommen verbunden als bei
der Erhaltung der biologischen Vielfalt. Wird das Land jedoch zur Erhaltung von
Biodiversität genutzt, so treten positive externe Effekte auf, wie eine Steigerung der
Produktivität und Stabilität des Ökosystems (s. Abschnitt 2.2.2). Die Zahlungen
können somit entweder auf die Vermeidung der negativen Externalitäten oder auf
die Bereitstellung der positiven Externalitäten zurückgeführt werden (vgl. Pagiola
et al. (2007), S. 375 und Baylis et al. (2008), S. 754). Zentrales Ziel von Payments
for Environmental Services ist es somit, durch die Erhöhung des Einkommens einen
teilweisen oder vollständigen Verzicht der ökonomischen Landnutzung zu bewirken,
um so negative externe Effekte zu verhindern und/oder positive externe Effekte zu
erzeugen (vgl. Pagiola und Platais (2002), S. 3, Engel et al. (2008), S. 664 f. und
Engel und Palmer (2008), S. 800).
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3.1.2 Definition von Payments for Environmental Services

Der Grundgedanke, welcher im vorherigen Abschnitt dargestellt wurde, ist zwar bei
jedem PES-Programm gleich, jedoch gibt es verschiedene Ansätze der konkreten
Definition von Payments for Environmental Services.
Innerhalb des umweltökonomischen Ansatzes wird der Begriff der Payments for En-
vironmental Services definiert als „... a voluntary transaction where a well-defined
environmental service (or a land-use likely to secure that service) is being ‚bought‘ by
a (minimum one) environmental service buyer from a (minimum one) environmental
service provider if and only if the environmental service provider secures environ-
mental service provision (conditionality)“ (Wunder (2005), S. 3 und Engel et al.
(2008), S. 665).
Zentrales Interesse dieses Ansatzes ist die Integration von Umweltleistungen als han-
delbare Güter in die wirtschaftstheoretischen Marktmodelle, um so einen möglichst
effizienten Schutz dieser zu erreichen. Dafür müssen jedoch verschiedene Voraus-
setzungen erfüllt sein. Zum einen sollen die Verhandlungen über die jeweilige Öko-
systemleistung auf freiwilliger Basis und direkt zwischen den Verhandlungspartnern
erfolgen. Dadurch soll ein möglichst effizienter Handel der entsprechenden Leistung
erfolgen (vgl. Farley und Costanza (2010), S. 2063). Zum anderen sollen die Ver-
handlungen über den Schutz der Umweltleistung nicht durch staatliche Institutionen
beeinflusst werden. So ist eine eindeutige Aufteilung der Eigentums- und Nutzungs-
rechte an der Umweltleistung auf die Verhandlungspartner notwendig (vgl. Farley
und Costanza (2010), S. 2063). Des Weiteren wird eine konkrete Definition der
Umweltleistung, welche geschützt werden soll, gefordert. Dies bedeutet, dass eine
Separierung der Umweltleistungen notwendig ist bzw. die Bereitstellung dieser Leis-
tung auf eine bestimmte Form der Landnutzung zurückgeführt werden kann. Dies
ist aber mit einigen Schwierigkeiten verbunden. So erfolgt eine Bereitstellung von
Ökosystemleistungen meist mit anderen zusammen oder diese unterstützen sich ge-
genseitig (vgl. Kosoy und Corbera (2010), S. 1228 und 1232). Durch das unvollstän-
dige Wissen bzgl. des Zusammenhangs von Landnutzung und der Bereitstellung von
Umweltleistungen ist die Verwendung von Landnutzungsformen eher ein ungenauer
Indikator für eine konkrete Umweltleistung (vgl. Sierra und Russman (2006), S. 132
und Muradian et al. (2010), S. 1204).
Aufgrund der Schwierigkeiten bei der Erfüllung der Voraussetzungen des umweltöko-
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nomischen Ansatzes und der somit sehr engen Fassung von Payments for Environ-
mental Services kam es zur Etablierung des Ansatzes der Ökologischen Ökonomik.
Innerhalb dieses Ansatzes werden Payments for Environmental Services definiert als
„... a transfer of resources between social actors, which aims to create incentives to
align individual and/or collective land use decisions with the social interest in the
manangement of natural resources“ (Muradian et al. (2010), S. 1205 und Farley und
Costanza (2010), S. 2063). Im Gegensatz zum umweltökonomischen Ansatz sind bei
diesem Ansatz unter dem Begriff Payments for Environmental Services nicht nur In-
itiativen zu fassen, welche von privaten Verhandlungspartnern durchgeführt werden,
sondern auch die von staatlichen Instanzen oder Gemeinschaften. Darüber hinaus
steht auch nicht zwangsläufig der Schutz einer konkreten Umweltleistung, welche von
anderen Umweltleistungen getrennt betrachtet wird, im Mittelpunkt. Von Interesse
ist der Schutz von Ökosystemleistungen durch die Änderungen der Landnutzung
in einem ökologischen und ökonomischen Gesamtkontext (vgl. Farley und Costanza
(2010), S. 2063).
Beiden Definitionen ist somit gleich, dass durch die Etablierung von Payments for
Environmental Services Ökosystemleistungen geschützt werden sollen. Bezüglich der
konkreten institutionellen Ausgestaltung und der Frage, wer als Teilnehmer geeignet
ist, besteht jedoch Uneinigkeit. Des Weiteren gibt es keinen Konsens über den Grad
der Konkretisierung der entsprechenden Umweltleistung. So sollte sich gemäß des
umweltökonomischen Ansatzes ein PES-Programm auf eine konkrete Umweltleis-
tung beziehen. Der Ansatz der Ökologischen Ökonomik hingegen setzt die einzelne
Ökosystemleistung in einen Gesamtkontext des jeweiligen ökologischen und ökono-
mischen Systems.
Aufgrund der Unsicherheiten, welche beim Schutz biologischer Vielfalt bestehen, und
den unzureichend definierten Verfügungsrechten ist es sicher zielführender, die Defi-
nition des Ansatzes der Ökologischen Ökonomik heranzuziehen. Auch das Auftreten
von globalen Externalitäten, sowohl negativ als auch positiv, und der damit verbun-
denen geringen Anreize, die Zahlungsbereitschaft für den Schutz von Biodiversität
bekannt zu geben, spricht eher für den Ansatz der Ökologischen Ökonomik. Beste-
hen keine Anreize, die individuelle Zahlungsbereitschaft zu offenbaren, so kommt
es zu einem Trittbrettfahrerverhalten und die Umsetzung von rein privaten PES-
Programmen scheint kaum möglich zu sein.
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3.2 Die allgemeine Struktur von Payments for
Environmental Services

Nachdem im vorherigen Abschnitt eine Begriffsklärung von Payments for Environ-
mental Services vorgenommen wurde, wird im folgenden Abschnitt die Struktur
dieses umweltpolitischen Instrumentes ausführlich beschrieben. Die allgemeine insti-
tutionelle Struktur von Payments for Environmental Services lässt sich wie in Ab-
bildung 3.2 darstellen. Diese setzt sich aus den beiden Aufsichtsinstitutionen, Regie-
rungsbereich und technischer Bereich, zusammen. Beide sind für die Ausgestaltung
des Finanzierungsmechanismus und Zahlungsmechanismus des PES-Programms ver-
antwortlich. Neben den Aufsichtsinstitutionen sind die Leistungserbringer und die
Nutznießer der biologischen Vielfalt von entscheidender Bedeutung für die Etablie-
rung eines PES-Programms. Auf diese wird zu Beginn des Abschnittes genauer ein-
gegangen. Danach werden die Aufgabenbereiche der beiden Institutionen und die
Möglichkeiten der Ausgestaltung von Finanzierungs- und Zahlungsmechanismus be-
schrieben.

3.2.1 Potenzielle Teilnehmer eines Payments for
Environmental Services

Für die Umsetzung eines marktähnlichen Instrumentes zum Schutz biologischer Viel-
falt ist es unerlässlich, konkrete Gruppen der Leistungserbringer und Nutznießer zu
bestimmen (vgl. Salzman (2005), S. 883). Dies ist notwendig, da innerhalb eines PES-
Programms Biodiversität dadurch geschützt wird, dass sich zwei Vertragsparteien
hinsichtlich eines bestimmten Schutzzieles bzw. Schutzniveaus einigen. Darüber, wer
die potentiellen Teilnehmer sein sollten, besteht zwischen den beiden im Abschnitt
3.1.2 aufgezeigten Ansätzen jedoch Uneinigkeit. Da im Folgenden der Ansatz der
Ökologischen Ökonomik weiter verfolgt wird, sind neben den privaten Individuen
auch Akteure des öffentlichen Sektors als Teilnehmer an einem PES-Programm zu
berücksichtigen. Für die Klassifizierung der Teilnehmer kann zunächst zwischen den
Leistungserbringern und Nutznießern von Biodiversität unterschieden werden. Eine
klare Abgrenzung zwischen beiden Gruppen ist sicher nicht möglich. So kann es auch
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vorkommen, dass das Individuum, welches Biodiversität und die damit verbundenen
Leistungen bereitstellt, aus diesen einen Nutzen ziehen kann. Beide Gruppen werden
in diesem Abschnitt der Arbeit genauer dargestellt.

Abbildung 3.2: Institutionelle Struktur von Payments for Environmental Services

Aufsichtsinstitutionen

Technischer Bereich Regierungsbereich

Finanzierungsmechanismus Zahlungsmechanismus

Nutznießer Leistungserbringer

Biodiversität

Quelle: In Anlehnung an Pagiola und Platais (2002), S. 3.

a) Leistungserbringer (Angebot)

Für die Bestimmung der potentiellen Leistungserbringer innerhalb eines PES-Pro-
gramms ist es erforderlich, die Ursachen für den Verlust der biologischen Vielfalt zu
kennen. Sind die Ursachen für den Verlust bekannt, so ist es möglich, an die Landbe-
sitzer heranzutreten, auf deren Landflächen die natürlichen Lebensräume gefährdet
sind (vgl. Salzman (2005), S. 902). Eine weitere Voraussetzung für die Einbeziehung
als Leistungserbringer ist die Klärung der Eigentums- und/oder Nutzungsrechte der
Landflächen. Nur wenn der potentielle Leistungserbringer aufgrund der Eigentums-
und/oder Nutzungsrechte über die Art der Landnutzung entscheiden kann, ist es
möglich, mit ihm einen Vertrag über den Schutz der biologischen Vielfalt abzu-
schließen und Investitionen in diesen langfristig zu sichern (vgl. Zbinden und Lee

63



Kapitel 3 Das Instrument der Payments for Environmental Services

(2005), S. 258 und Engel et al. (2008), S. 667). Hier sind jedoch die unterschiedli-
chen nationalen Gegebenheiten hinsichtlich der Ausgestaltung von Eigentums- und
Nutzungsrechten zu beachten. Wie im Abschnitt 2.3.3 schon aufgezeigt, muss das
Nutzungsrecht eines Wirtschaftsubjekts an einer Ressource nicht automatisch mit
dem Eigentumsrecht an dieser verbunden sein. Das Recht der Nutzung einer Res-
source innerhalb einer Region ist auch nicht immer nur an ein Individuum oder eine
Gemeinschaft gebunden. Es sind auch räumliche Überschneidungen dieser möglich.
Wunder (2005) empfiehlt daher einen möglichst weiten Kreis als Leistungserbringer
in ein PES-Programm einzubeziehen, wobei darauf zu achten ist, dass diese auch
wirklich einen glaubwürdigen Anspruch auf die Nutzung der biologischen Vielfalt
haben (vgl. Wunder (2005), S. 13 f.)
Neben diesen beiden Fragen zur Eingrenzung der Leistungserbringer sind jedoch
weitere Faktoren für die Partizipation als Anbieter an einem PES-Programm von
Bedeutung. Hierzu zählen die Höhe der Opportunitätskosten, die verschiedenen Nut-
zungsformen innerhalb der Region, in welcher das PES-Programm umgesetzt werden
soll sowie die Eigenschaften der Landbesitzer (vgl. Pagiola et al. (2008), S. 303). En-
gel und Palmer (2008) weisen darauf hin, dass nicht nur die Landbesitzer mit den
geringsten Opportunitätskosten als Leistungserbringer ausgewählt werden sollten.
Werden die Zahlungen für den Schutz von Biodiversität anhand der Opportunitäts-
kosten bemessen, so besteht bei der Einbeziehung von Landbesitzern mit geringen
Opportunitätskosten die Gefahr eines unzureichenden Schutzes biologischer Vielfalt.
Diese kann zum einen darauf zurückgeführt werden, dass die Zahlungen so gering
sind, dass es keinen Anreiz für eine Änderung der Landnutzung gibt und zum an-
deren, dass auch zukünftige Entscheidungen bzgl. der Landnutzung zu Ungunsten
von Biodiversität erfolgen, wenn sich die ökonomischen Rahmenbedingungen ändern
(vgl. Engel und Palmer (2008), S. 804 f.).
Auch ist bei der Wahl der Leistungserbringer darauf zu achten, inwiefern diese un-
terschiedliche Landnutzungen betreiben und die Landflächen sich hinsichtlich ihrer
Qualität unterscheiden (vgl. Mayrand und Paquin (2004), S. 20 und Zbinden und
Lee (2005), S. 258). Diese Faktoren haben wiederum Auswirkungen auf die Höhe der
Zahlungen. Werden in einer solchen Situation einheitliche Zahlungen für alle Leis-
tungserbringer angeboten, so besteht die von Engel und Palmer (2008) beschriebe-
ne Gefahr, dass potentielle Leistungserbringer mit hohen Opportunitätskosten, aber
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guten Voraussetzungen für den Schutz von Biodiversität ausgeschlossen werden. Da-
durch würde das Ziel eines zusätzlichen Schutzes von Biodiversität durch Payments
for Environmental Services gefährdet (vgl. Mayrand und Paquin (2004), S. 18).
Des Weiteren muss darauf geachtet werden, dass eine Unterstützung beim Wech-
sel der Landnutzungsform erfolgt. Ist diese finanziell und fachlich sehr aufwändig,
so sollten finanzielle und technische Starthilfen erfolgen. Durch diese Maßnahmen
kann verhindert werden, dass ärmere und weniger gebildete Landbesitzer aus einem
PES-Programm ausgeschlossen werden (vgl. Mayrand und Paquin (2004), S. 20 und
Pagiola et al. (2008), S. 300).
Das Ziel von Payments for Environmental Services ist es, einen zusätzlichen Schutz
von Ökosystemleistungen, z. B. Biodiversität, zu erreichen. Daher muss bei der Ent-
scheidung über die Einbeziehung der Leistungserbringer darauf Acht gegeben wer-
den, dass diese nicht auch ohne die Etablierung eines PES-Programms ein Interesse
am Schutz biologischer Vielfalt haben. Passiert dies nicht, so kommt es zu keinem
zusätzlichen Schutz von Biodiversität (vgl. Engel und Palmer (2008), S. 800).

b) Nutznießer (Nachfrage)

Im Unterschied zu den Leistungserbringern ist die Seite der Nutznießer durch ver-
schiedene Nachfragegruppen, welche unterschiedliche Zielfunktionen besitzen, ge-
kennzeichnet. Differenziert werden kann zwischen der Nachfrage des öffentlichen
Sektors und der des privaten Sektors, die sich auf die privaten Haushalte und die pri-
vaten Unternehmen aufteilt, sowie der Nachfrage von Nichtregierungsorganisationen
(vgl. Wunder (2007), S. 51 und Lipper et al. (2009), S. 14). In Abhängigkeit von wem
die Nachfrageseite repräsentiert wird, wird von einem staatlich-finanzierten oder
nachfragefinanzierten PES-Programm gesprochen werden. Der Unterschied zwischen
beiden Ausprägungen ist zum einen der, dass bei einem staatlich-finanzierten PES-
Programm keine direkte Verbindung zwischen den eigentlichen Nutznießern und den
Leistungserbringern besteht, sondern eine staatliche Institution zwischengeschaltet
ist (vgl. Engel et al. (2008), S. 666). Zum anderen werden PES-Programme, welche
vom Staat finanziert werden, meist bei Ökosystemleistungen mit nationaler oder glo-
baler Dimension angewandt, während direkt durch die Nutznießer finanzierte Pro-
gramme sich meist auf Leistungen beziehen, die auf lokaler Ebene auftreten (vgl.
Wunder (2005), S. 8).
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Da die Nutznießerschaft von Biodiversität nicht lokal begrenzt ist, stehen den meist
lokalen Leistungserbringern eine Vielzahl an Verhandlungspartnern gegenüber (vgl.
Salzman (2005), S. 903). Dies kann zu einem Trittbrettfahrerverhalten und ho-
hen Verhandlungskosten führen (vgl. Salzman (2005), S. 883, Farley und Costanza
(2010), S. 2075 und Kemkes et al. (2010), S. 2071). Daher ist die Nachfrageseite
eines einzelnen PES-Programms zum Schutz biologischer Vielfalt meist durch ei-
ne monopsonistische Struktur gekennzeichnet, welche entweder von alleine entsteht
oder aber durch staatlichen Einfluss (vgl. Salzman (2005), S. 903 und Kemkes et al.
(2010), S. 2071). Was die Ursachen für die Nachfrage nach Biodiversität bzw. deren
Schutz in den einzelnen Nutznießergruppen ist, soll im Folgenden näher beschrieben
werden.

ba) Die Nachfrage des öffentlichen Sektors stellt den größten Anteil der
Gesamtnachfrage nach Biodiversität dar. Dies ist vor allem auf die globale Bedeu-
tung und damit die zahlreichen potentiellen Nachfrager zurückzuführen (vgl. Salz-
man (2005), S. 903 und Food and Agriculture Organization of the United Nations
(2007), S. 36). Die staatliche Nachfrage ist sowohl auf regionaler, nationaler als
auch auf globaler Ebene möglich. Zwar ist das Hauptziel der Schutz der biologi-
schen Vielfalt, jedoch wird dieses meist mit anderen Nebenzielen verbunden (vgl.
Heiman et al. (2009), S. 62 und Lipper et al. (2009), S. 14). Lipper et al. (2009)
erklären diese Tatsache damit, dass auf politischer Ebene für die Umsetzung des
Biodiversitätschutzes Mehrheiten gefunden werden müssen. Um diese zu erlangen,
ist es erforderlich, Kompromisse einzugehen (vgl. ebd., S. 14).
Die Nachfrage nach Biodiversität kann anhand der nationalen und internationalen
staatlichen Schutzprogramme gemessen werden. Ziel der nationalen oder interna-
tionalen Organisationen ist es, durch die Auflage von Programmen zum Schutz der
biologischen Vielfalt die gesellschaftliche Wohlfahrt U zu steigern. Somit ergibt sich
folgendes Optimierungsproblem:

max.! U =
m∑

i=1

n∑
j=1

eiUi(qj) (3.1)

u. d. NB. C = C

⎛
⎝ m∑

j=1
qj

⎞
⎠ .
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Inwiefern es zu einer Umsetzung eines staatlichen PES-Programms kommt, hängt
dabei stark von der politischen Stärke ei der gesellschaftlichen Gruppe i ab, wel-
che das Projekt qj trägt, sowie von der Grenzwohlfahrt ∂U

∂qj
und von den politischen

Grenzkosten ∂C
∂qj

des jeweiligen PES-Programms. Die politisch optimale Anzahl an
PES-Programmen zum Schutz von Biodiversität ist erreicht, wenn die mit der po-
litischen Stärke gewichtete Grenzwohlfahrt den politischen Grenzkosten entspricht
(vgl. Heiman et al. (2009), S. 63).
Für die Finanzierung staatlicher PES-Programme wird vor allem auf nationale Fonds
zurückgegriffen, welche ihre finanziellen Mittel aus Steuern beziehen (vgl. Food and
Agriculture Organization of the United Nations (2007), S. 37f. und Lipper et al.
(2009), S. 15). Aufgrund der eher geringen wirtschaftlichen Leistung von Entwick-
lungsländern ist diese Form der Finanzierung jedoch meist sehr beschränkt möglich.
Aus diesem Grund erfolgt eine Finanzierung meist über finanzielle Mittel der Ent-
wicklungshilfe oder der Global Environmental Facility (GEF), wobei sich diese For-
men der Finanzierung dann meist auf globale Ökosystemgüter beziehen (vgl. Lipper
et al. (2009), S. 15).
Das Auftreten des Staates als Nachfrager nach dem Schutz biologischer Vielfalt
ist vor allem mit dem Vorteil verbunden, dass das oben beschriebene Trittbrett-
fahrerverhalten zu einem gewissen Grad eingeschränkt werden kann und somit die
Bereitstellung des freien Gutes Biodiversität aufgrund dieser Tatsache nicht vollends
scheitert. Es besteht jedoch die Gefahr, dass mit der staatlichen Nachfrage die Prä-
ferenzen der eigentlichen Nachfrage nicht ausreichend berücksichtigt werden und es
so zu Wohlfahrtsverlusten kommt (vgl. Endres (2000), S. 47). Des Weiteren ist die
Finanzierung allein auf Steuerbasis vor allem langfristig nicht dauerhaft gesichert,
da sie politischen Änderungen unterliegen. Das hat zur Folge, dass die Leistungs-
erbringer sich nicht einer dauerhaften Einnahmequelle sicher sein können und so
Anreize zu Handlungen bestehen, welche dem Schutz biologischer Vielfalt entge-
gen wirken (s. Abschnitt 3.4). Darüber hinaus muss auch berücksichtigt werden,
dass es bei staatlichen Eingriffen auch zu Fehlentwicklungen kommen kann. Ins-
besondere die Problematik der Korruption ist bei der Umsetzung von staatlichen
PES-Programmen nicht zu vernachlässigen (s. Abschnitt 2.3.3).

bb) Bei der Nachfrage des privaten Sektors muss zwischen der Nachfrage
der privaten Haushalte und der privaten Unternehmen unterschieden werden.
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Die Nachfrage der privaten Haushalte kann zum einen durch direkte Zahlungen,
z. B. Ökotourismus und Eintrittsgelder für Naturschutzparks, sowie durch Spen-
den an Nichtregierungsorganisationen dargestellt werden (vgl. Heiman et al. (2009),
S. 66). Zurückgeführt wird diese Nachfrage auf die direkte Motivation des einzelnen
Individuums, z. B. der Erhöhung des Nutzens von Ornithologen. Aber auch altruis-
tische bzw. pro-soziale Motive können als Ursache angesehen werden (vgl. Heiman
et al. (2009), S. 67). Eine weitere Ursache kann die Demonstration von umweltbe-
wusstem Verhalten in der Gesellschaft sein, z. B. durch den Kauf von zertifizierten
Produkten, welche einen höheren Preis haben (vgl. Food and Agriculture Organiza-
tion of the United Nations (2007), S. 38f. und Wunder (2007), S. 51).
Einen wesentlich größeren Anteil an der privaten Nachfrage nach Biodiversität ha-
ben jedoch private Unternehmen (vgl. Landell-Mills und Porras (2002), S. 31). Mit
der Finanzierung des Schutzes biologischer Vielfalt verfolgen private Industrieun-
ternehmen verschiedene Ziele, welche auch über die verschiedenen Industriezweige
variieren. Eines der wichtigsten Ziele, welches mit dem Schutz von Biodiversität ver-
bunden ist, ist die Sicherung und qualitative Verbesserung der Produktionsfaktoren
(vgl. Heiman et al. (2009), S. 64, Lipper et al. (2009), S. 16 und Koellner et al.
(2010), S. 2127). Vor allem die Agrar- und Pharmaindustrie sind an einem Schutz
der biologischen und insbesondere der genetischen Vielfalt interessiert. In der phar-
mazeutischen Industrie sind genetische Informationen ein bedeutender Inputfaktor
für die Entwicklung von medizinischen Wirkstoffen und in der Agrarwirtschaft wer-
den sie für die Züchtung neuer resistentere Feldfrüchte eingesetzt (vgl. Landell-Mills
und Porras (2002), S. 32 f.). Mit der Sicherung der biologischen Vielfalt als Produk-
tionsfaktor ist gleichzeitig eine Reduzierung des Ernteausfalls in der Landwirtschaft
und des Informationsverlustes in der pharmazeutischen Industrie verbunden (vgl.
Heiman et al. (2009), S. 64).
Ein weiterer Grund für die Investition in Anstrengungen zum Schutz von Biodiver-
sität ist der Aufbau von Reputation bzw. eines guten Images in der Gesellschaft.
Besteht innerhalb der Gesellschaft ein hohes Umweltbewusstsein, so steigt die Nach-
frage nach umweltfreundlichen Produkten (vgl. Heiman et al. (2009), S. 66). Durch
die Finanzierung von Schutzprojekten ist es den Unternehmen möglich, eine ‚grü-
ne Prämie‘ auf den eigentlichen Verkaufspreis zu erheben und ihren Marktanteil
auszuweiten (vgl. Wunder (2007), S. 51 Lipper et al. (2009), S. 16). Diese direkten
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Gründe für den Schutz der Biodiversität durch private Unternehmen lassen sich aus
dem Oberziel der Gewinnmaximierung ableiten. Durch die Sicherung des Zugangs
zu den Produktionsfaktoren und der Reduzierung von Risiken soll langfristig der
Gewinn und damit auch der Bestand des eigenen Unternehmens gesichert werden
(vgl. Heiman et al. (2009), S. 64).
Es muss jedoch auch darauf hingewiesen werden, dass zwischen regionalen und inter-
nationalen Unternehmen Unterschiede hinsichtlich der Nachfrage von Biodiversität
bestehen. Für Costa Rica konnten Koellner et al. (2010) zeigen, dass die Investiti-
onsbereitschaft von Industrieunternehmen und Konsumunternehmen unterschiedlich
hoch ist. So entspricht die Zahlungsbereitschaft von Konsumunternehmen etwa 76 %
der gesamten Investitionsbereitschaft von privaten Unternehmen (vgl. Koellner et al.
(2010), S. 2132 f.). Begründet werden kann dies damit, dass die Konsumunterneh-
men die Landwirtschafts- und Pharmaindustrie mit erfassen (vgl. Koellner et al.
(2010), S. 2129). Beide haben wie oben beschrieben ein besonderes Interesse an dem
Schutz biologischer Vielfalt, da diese ein zentraler Produktionsfaktor ist.
Die Nachfrage nach Biodiversität des privaten Sektors ist zwar sehr vielfältig und
speist sich aus unterschiedlichen Quellen, jedoch ist aufgrund der globalen Bedeu-
tung der biologischen Vielfalt der Nutznießerkreis so groß, dass die Gefahr des Tritt-
brettfahrerverhaltens auftreten kann (vgl. Mayrand und Paquin (2004), S. 16 und
Salzman (2005), S. 883 und 903). Dies hat ein Unterlassen von Schutzmaßnahmen
bzw. ein Umsetzen dieser auf einem sehr geringen Niveau zur Folge.

bc) Die Nachfrage von Nichtregierungsorganisationen stellt neben der Nach-
frage des öffentlichen Sektors den größten Anteil der Nachfrage nach biologischer
Vielfalt dar (vgl. Landell-Mills und Porras (2002), S. 31). Zurückzuführen ist dieser
Teil der Nachfrage von Biodiversität auf die Präferenzen einer Gruppe von Indivi-
duen für eine bestimmte Umweltleistung bzw. einen bestimmten Aspekt einer Um-
weltleistung. Dieser wird entweder durch den Staat oder den privaten Sektor nicht
ausreichend nachgefragt (vgl. Heiman et al. (2009), S. 70 und Lipper et al. (2009),
S. 16 f.).
Ziel der Nichtregierungsorganisation ist die Steigerung des Nutzens ihrer Mitglieder
durch den Schutz von Biodiversität, aber auch die Erhöhung ihres Einflusses auf den
politischen Sektor (vgl. Heiman et al. (2009), S. 70). Im Gegensatz zur Nachfrage
des öffentlichen Sektors verfolgen die Nichtregierungsorganisationen keine Nebenzie-

69



Kapitel 3 Das Instrument der Payments for Environmental Services

le, sondern konzentrieren sich ausschließlich auf den Schutz der biologischen Vielfalt.
Somit ist es möglich, dass die Präferenzwünsche der Mitglieder gezielter befriedigt
werden. Durch die Steigerung des politischen Einflusses ist es der NGO möglich ihre
Ziele besser durchzusetzen, da der Nutzen ihrer Mitglieder stärker in die gesellschaft-
liche Wohlfahrt eingeht (s. Absatz ba)).
Für Pagiola et al. (2002) wird durch die Nachfrage der Nichtregierungsorganisatio-
nen jedoch noch eine weitere entscheidende Aufgabe im Bereich des Schutzes der
biologischen Vielfalt erfüllt. Diese besteht in der Zusammenarbeit mit Kleinbauern
in ländlichen Regionen, bei der diesen die Bedeutung der Biodiversität näherge-
bracht und ihnen Unterstützung bei Umsetzung von Schutzmaßnahmen zugesichert
wird (vgl. ebd., S. 275).

3.2.2 Die institutionelle Ausgestaltung

Neben der Ermittlung der Leistungserbringer und Nutznießer der biologischen Viel-
falt ist die Ausgestaltung der institutionellen Struktur eines PES-Programms für
dessen Effizienz von entscheidender Bedeutung. So führen Asquith et al. (2008) das
Scheitern von PES-Programmen vor allem auf das Fehlen glaubhafter Institutionen
und das fehlende Vertrauen der Leistungserbringer an die tatsächliche Durchfüh-
rung der Zahlungen zurück (vgl. ebd., S. 680). Um diese Probleme zu verhindern,
ist es erforderlich, dass bei der Etablierung der Institutionen eines PES-Programms
Handlungsregeln der einzelnen Akteure klar definiert und diese auch von allen Teil-
nehmern akzeptiert werden. Es ist in diesem Zusammenhang darauf zu achten, dass
gesellschaftliche Normen und Regeln regional unterschiedlich sind und somit auf-
einander abgestimmt werden müssen. Eine Analyse der gesellschaftlichen, ökono-
mischen und sozialen Gegebenheiten der verschiedenen Teilnehmer scheint daher
unabdingbar zu sein (vgl. Fisher et al. (2010), S. 1258).
Die institutionelle Grundstruktur eines jeden PES-Programms sollte aus den Auf-
sichtsinstitutionen, dem Finanzierungsmechanismus und dem Zahlungsmechanismus
bestehen (s. Abb. 3.2). Im Folgenden sollen die einzelnen institutionellen Einrichtun-
gen eines PES-Programms hinsichtlich der Möglichkeiten ihrer Ausgestaltung sowie
deren Aufgaben näher beschrieben werden.
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a) Aufsichtsinstitutionen

Die Aufsichtsinstitutionen sollen die notwendigen Voraussetzungen für eine effizi-
ente Umsetzung des PES-Programms schaffen. Dazu gehört die Weitergabe von
Informationen hinsichtlich der Zahlungshöhe, des Ausmaßes der Maßnahmen, die
Ziele welche mit dem PES-Programm verfolgt werden usw. Aber auch eine Sicher-
stellung der Eigentums- und/oder Nutzungsrechte, die Beseitigung von Konflikten
sowie die Etablierung eines funktionierenden Monitoringsystems sind entscheidende
Voraussetzungen, die bei der Einführung von Payments for Environmental Services
erfüllt werden müssen (vgl. Ferraro und Kiss (2002), S. 1718 und Pagiola und Platais
(2002), S. 3 f.).
Zu den Aufsichtsinstitutionen gehören zwei Teilbereiche, der sogenannte Regierungs-
bereich und der technische Bereich, die unterschiedliche Aufgaben wahrnehmen
(s. Abb. 3.2). Dem Regierungsbereich fallen die Anpassung gesetzlicher Regelungen,
insbesondere die Klärung der Eigentums- und Nutzungsrechte, zu. Wird sich bei
der Auszahlung automatisch auf das de jure Eigentumsrecht bezogen, so kann dies
zu einem unzureichenden Schutz der biologischen Vielfalt führen. Die Ursache ist
das Auseinanderfallen von Eigentums- und Nutzungsrecht, d. h. dass mit dem Nut-
zungsrecht einer Landfläche nicht gleichzeitig das Eigentumsrecht verbunden sein
muss. Beide Rechte wurden also auf verschiedene Wirtschaftssubjekte übertragen.
In einem solchen Fall ist zu klären, wer der eigentliche Leistungserbringer ist und
somit auch die Zahlungen für den Schutz der Biodiversität zu erhalten hat. Wei-
terhin ist die Verbreitung von Informationen über die ökologische Bedeutung der
Biodiversität, die Möglichkeiten des Schutzes und das PES-Programm eine zentrale
Aufgabe. Dadurch soll ein hohes Maß an Transparenz für die potenziellen Teilnehmer
geschaffen werden, um so einen möglichst reibungslos funktionierenden ‚Markt‘ für
Biodiversität zu etablieren (vgl. Pagiola et al. (2002), S. 273).
Innerhalb des technischen Bereiches sind vor allem Biologen, Ökologen, Forst- und
Agrarwissenschaftler sowie Ökonomen tätig. Eine der entscheidenden Aufgaben ist
die Konkretisierung der Leistung von Biodiversität, welche durch das PES-Programm
geschützt bzw. bereitgestellt werden soll. Damit diese innerhalb des PES-Mechanis-
mus gehandelt werden kann, ist eine Zertifizierung notwendig. Die Aufgabe des Ex-
pertenkreises ist es für den Zertifizierungsprozess Kriterien zu entwickeln, anhand
derer z. B. Eco-labels vergeben werden können (vgl. Pagiola und Ruthenberg (2002),
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S. 112). Neben der Konkretisierung und Zertifizierung der Biodiversitätsleistung ist
die Durchführung des Monitoring eine zentrale Aufgabe, um den Fortschritt der
Schutzbemühungen zu überprüfen und evtl. Nachbesserungen durchführen zu kön-
nen (vgl. Pagiola und Platais (2002), S. 4 und Pagiola et al. (2002), S. 272). Die
Ausarbeitung geeigneter Landnutzungsmethoden zum Schutz der biologischen Viel-
falt und die Unterstützung der Leistungserbringer bei der Umsetzung, zählt eben-
so zu den Aufgaben des technischen Bereiches. Die Hilfe bei den Änderungen der
Landnutzung zum Schutz der biologischen Vielfalt kann vor allem durch Nichtre-
gierungsorganisationen vorgenommen werden (vgl. Pagiola et al. (2002), S. 275 und
Pagiola et al. (2007), S. 376).
Es ist zu erkennen, dass beide Teilbereiche der Aufsichtsinstitutionen ineinander-
greifen müssen. Durch die Tätigkeit des technischen Bereiches werden Informationen
beschafft, welche dann durch den Regierungsbereich den potentiellen Teilnehmern
zur Verfügung gestellt werden müssen. Auch werden durch das Monitoring Infor-
mationen bereitgestellt, anhand deren die Zielüberprüfung durch den Regierungs-
bereich vorgenommen werden kann. Beiden Bereichen kommt außerdem eine große
Bedeutung bei der Errichtung und Ausgestaltung des Finanzierungs- und Zahlungs-
mechanismus zu.

b) Finanzierungsmechanismus

Die Hauptaufgabe des Finanzierungsmechanismus besteht in der langfristigen und
nachhaltigen Versorgung eines PES-Programms mit finanziellen Mitteln. Diese sind
für eine langfristige oder gar dauerhafte Bereitstellung der biologischen Vielfalt not-
wendig (vgl. Pagiola und Platais (2002), S. 3 und Farley und Costanza (2010),
S. 2079).
Um eine effiziente und langfristige Finanzierung des Schutzes von Biodiversität durch
Payments for Environmental Services zu gewährleisten, ist es erforderlich, dass die
Zahlungsbereitschaft der Nutznießer ermittelt wird. Diese ist jedoch stark von der
konkreten Leistung oder dem Leistungsbündel sowie der Größe der Nutznießergrup-
pe abhängig (vgl. Pagiola und Platais (2002), S. 3). So können die Nutznießer von
Biodiversität sowohl regional als auch national oder gar global verteilt sein (vgl.
Pagiola et al. (2002), S. 266 f.). Neben der Bestimmung des Kreises der Nutznießer
und deren Zahlungsbereitschaft ist für die Finanzierung aber auch entscheidend, in
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welcher Phase der Umsetzung sich das PES-Programm befindet (vgl. Hammilton
und Cassells (2003), S. 65).
Besteht an der Biodiversitätsleistung ausschließlich ein regionales Interesse, so ist
die Anwendung eines direkten Finanzierungsmechanismus zu bevorzugen. Dies kann
z. B. durch die Erhebung von Eintrittsgeldern in Naturschutzparks erfolgen, wenn
der Lebensunterhalt der dortigen Bevölkerung auf Ökotourismus basiert. Touristen
zahlen somit für den Schutz der biologischen Vielfalt, da sie diese zur Erholung
nutzen (vgl. Corcuera et al. (2002), S. 131 ff. und Mayrand und Paquin (2004),
S. 26 f.). Aber auch die Einführung von direkten Beiträgen ist eine Möglichkeit der
Finanzierung, wenn z. B. angenommen wird, dass durch einen biodiversitätsreichen
Waldbestand die Reinigung des Grundwassers besser erfolgt oder Bodenerosionen
von Agrarflächen verhindert werden sollen (vgl. Muñoz-Piña et al. (2008), S. 727).
Diese Form der Finanzierung dürfte jedoch sehr selten vorkommen, zumindest wenn
sie ausschließlich auf einem wettbewerblichen Marktmechanismus basieren sollte.
Eine weitere Möglichkeit wäre eine Fond-Lösung. Bei dieser werden finanzielle Mit-
tel durch Beiträge, Steuern oder von Preisaufschlägen für zertifizierte Produkte in
einem Fond gepoolt. Die zentral gesammelten finanziellen Mittel werden dann durch
einen Intermediär an die teilnehmenden Leistungserbringer ausgezahlt. Es besteht
somit keine direkte Verbindung zwischen den Nutznießern und den Leistungser-
bringern der biologischen Vielfalt (vgl. Landell-Mills und Porras (2002), S. 38). Als
konkrete Finanzierungsquellen wären bspw. die Besteuerung von Öl (vgl. Farley und
Costanza (2010), S. 2080) oder die Einführung von zertifizierten Kaffee oder Holz
denkbar. Sollte die Finanzierung durch zertifizierte private Güter erfolgen, so wäre
dies wiederum eine Möglichkeit, die über einen Wettbewerbsmarkt erfolgen kann
(vgl. Pagiola und Ruthenberg (2002), S. 111 ff.).
Die Finanzierung durch sog. Debt-Related-Mechanismen ist vor allem eine Möglich-
keit der Beschaffung finanzieller Mittel im globalen Rahmen. Die Grundidee besteht
in dem Aufkauf von Schulden, die durch die Schutzbemühungen entstehen, durch
Dritte. Dieser Ansatz ist vor allem bei einem globalen Nutznießerkreis vorzuziehen.
So ist es denkbar, dass die Kosten der Länder, welche einen Biodiversitäthotspot
beherbergen (vgl. Myers et al. (2000), S. 854), durch Länder, welche keinen Hotspot
von Biodiversität besitzen, mitgetragen werden. Dies kann aber auch durch inter-
nationale Organisationen wie der Weltbank oder der Global Environmental Facility
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sowie Nichtregierungsorganisationen erfolgen (vgl. Bayon et al. (2000), S. 23).
Eine Möglichkeit der Finanzierung welche, sowohl durch private als auch durch staat-
liche Organisationen erfolgt werden kann, ist die Bereitstellung von Venture Capital.
Ist der Nutznießerkreis begrenzt, hat z. B. ein einzelnes Unternehmen Interesse an
dem Schutz der biologischen Vielfalt einer Region oder eines Landes, so kann die-
ses die finanziellen Mittel für die Etablierung eines PES-Programms bereitstellen.
So hat bspw. der Pharmakonzern Merck finanzielle Mittel zur Änderung der Land-
nutzung bereitgestellt (vgl. Lerch (1998), S. 292). Die Finanzierung durch Venture
Capital zielt aber vor allem auf die Anfangsphase eines PES-Programms. Diese kann
aufgrund der Umstellung der Landnutzung mit hohen Investitionen verbunden sein,
z. B. die Errichtung von Hotels im Bereich des Ökotourismus oder Schulungen für
eine biodiversitätsfreundliche Bewirtschaftung von Agrarflächen (vgl. Bayon et al.
(2000), S. 23 und Landell-Mills und Porras (2002), S. 38).
Wie eben beschrieben sind die Leistungserbringer in der Anfangsphase mit hohen
Investitionen für die Änderung der Landnutzung konfrontiert. Da sie aber die eigent-
liche Leistung Biodiversität noch nicht bereitstellen, erhalten sie keine finanziellen
Mittel, welche auf dieser beruhen. Daher kann in der Startphase auf die Nutzung
von Debt-Related-Mechanismus und des Venture Capital zurückgegriffen werden
(vgl. Hammilton und Cassells (2003), S. 65, Pagiola et al. (2007), S. 375 f. und
Asquith et al. (2008), S. 683). Ist das PES-Programm vollständig implementiert, so
sollten die finanziellen Mittel für die Zahlungen des Schutzes auf der Bereitstellung
der erbrachten Leistung beruhen. Als Finanzierungsquellen können bei einem laufen-
den PES-Programm unter anderem Steuern und/oder Beiträge für eine bestimmte
Leistung oder Preisaufschläge für zertifizierte private Güter herangezogen werden.
Welche Finanzierungsquelle für eine nachhaltige Sicherung der finanziellen Mittel
herangezogen wird, hängt jedoch stark von dem konkreten PES-Programm ab (vgl.
Pagiola et al. (2002), S. 269 und Asquith et al. (2008), S. 683).

c) Zahlungsmechanismus

Die Organisation der Zahlungen für den erbrachten Schutz der biologischen Vielfalt
fällt dem Zahlungsmechanismus zu (vgl. Pagiola und Platais (2002), S. 3). Dabei
ist auf vier Aspekte zu achten, welche von der Food and Agriculture Organization
of the United Nations (2007) und teilweise von Pagiola et al. (2004) und Wunder
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(2005) aufgeworfen werden.
Zum einen muss geklärt werden, wofür genau die Zahlungen erfolgen sollen (vgl. Food
and Agriculture Organization of the United Nations (2007), S. 75). Ein Schritt zur
Klärung dieser Frage ist die Konkretisierung der Leistung oder des Leistungsbündels,
welche/welches durch den Schutz der biologischen Vielfalt bereitgestellt wird. Neben
der Konkretisierung der Leistung ist die Bestimmung der Bemessungsgrundlage für
die Zahlungen von entscheidender Bedeutung. Da Biodiversität als Leistung recht
schwer zu erfassen ist, werden meist Proxyvariablen als Bemessungsgrundlage heran-
gezogen, z. B. die Veränderung der natürlichen Landnutzung. Da die Änderung der
biologischen Vielfalt jedoch auf mehrere Faktoren zurückgeführt werden kann, ist
es erforderlich, mehrere dieser Variablen heranzuziehen (vgl. Food and Agriculture
Organization of the United Nations (2007), S. 75). Meist werden in diesem Zusam-
menhang Nutzungspläne für die entsprechenden Landflächen aufgestellt, die für die
Auszahlungen herangezogen werden (vgl. Pagiola (2008), S. 716). Eine Alternative
ist die Nutzung von Indizes, welche verschiedene Landnutzungsformen bzgl. ihrer
Auswirkungen auf die Biodiversität bewerten, z. B. des Environmental Benefits In-
dex oder Biodiversity Significance Score (vgl. Pagiola et al. (2004), S. 13 ff., Pagiola
et al. (2007), S. 377 und Food and Agriculture Organization of the United Nations
(2007), S. 79). Neben der Landnutzung wäre als Bemessungsgrundlage für die Aus-
zahlungen auch die Nutzung des RedList-Index eine Möglichkeit für die Berechnung
der Zahlungen. Dieser basiert auf der Beurteilung der Gefährdung der bekannten
Tier- und Pflanzenarten (vgl. Butchart et al. (2007), S. 4).
Des Weiteren ist bei der Ausgestaltung des Zahlungsmechanismus festzustellen, wer
die Anspruchsberechtigten für die Zahlungen sind (vgl. Food and Agriculture Or-
ganization of the United Nations (2007), S. 80). Im Kern geht es somit darum,
wer der Leistungserbringer ist. Zu klären ist hierbei die Fragen der Eigentums- und
Nutzungsrechte, die Erfüllung der Voraussetzungen, d. h. der Bemessungsgrundlage,
zum Erhalt der Zahlungen sowie die Eigenschaften der Landbesitzer bzw. -nutzer
und der Landnutzung (s. Abschnitt 3.2.1).
Nachdem die Bemessungsgrundlage und der Kreis der Leistungserbringer bestimmt
wurde, ist zu klären, wie hoch die Zahlungen angesetzt werden sollen (vgl. Food and
Agriculture Organization of the United Nations (2007), S. 84). Die Höhe der Zahlun-
gen hat einen entscheidenden Einfluss auf die Anreize zum Schutz der biologischen
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Vielfalt durch die Leistungserbringer. Zur Festlegung der Zahlungshöhe kann zum
einen der Grenznutzen der Biodiversitätsleistung für den Konsumenten und die Op-
portunitätskosten des Leistungserbringers herangezogen werden (vgl. Muñoz-Piña
et al. (2008), S. 728 f.). Die Höhe der Zahlungen sollte zwischen den Opportunitäts-
kosten, als Untergrenze, und den Grenznutzen, als Obergrenze, festgelegt werden.
Sind die Zahlungen für die Biodiversitätsleistung höher als der Grenznutzen für die
Konsumenten, so besteht kein Anreiz für diese, sich an der Finanzierung zu be-
teiligen. Zahlungen unterhalb der Opportunitätskosten hingegen führen dazu, dass
die Leistungserbringer keinen Anreiz zur Teilnahme an dem PES-Programm haben
(vgl. Pagiola et al. (2007), S. 378). Bei Zahlungen unterhalb der Opportunitätskos-
ten würde der Leistungserbringer auf eine für ihn bessere alternative Landnutzung
verzichten und bei Zahlungen oberhalb der Grenznutzen würden diese die Zahlungs-
bereitschaft des Konsumenten übersteigen. Da die Bestimmung der Grenznutzen
und somit der Zahlungsbereitschaft der Nutznießer aufgrund der Eigenschaften der
Biodiversität sehr schwierig ist, wird für die Bestimmung der Zahlungen zumeist auf
die Opportunitätskosten zurückgegriffen. Um bei dieser Methode möglichst wahre
Angaben zu den Opportunitätskosten zu erhalten, wurden bei der Umsetzung des
mexikanischen PES-Programms (Payment for Hydrological Environmental Service
Programm) Auktionen durchgeführt, bei der einzelne Leistungserbringer in Konkur-
renz zueinander standen (vgl. Muñoz-Piña et al. (2008), S. 729). Pagiola et al. (2007)
weisen jedoch darauf hin, dass bei der Festlegung der Zahlungen ein Vergleich zu
schon bestehenden PES-Programmen, welche das Ziel des Schutzes von Biodiversi-
tät haben, vorgenommen werden sollte (vgl. ebd., S. 378).
Aber nicht nur die Höhe der Zahlungen ist entscheidend für den Anreiz zum Schutz
der Biodiversität, sondern auch die Art der Auszahlung, also wie die Zahlungen
erfolgen sollen. Drei Teilfragen sind in diesem Zusammenhang zu beantworten: die
Art der Auszahlungen, in monetärer Form oder als Sachleistungen, die technische
Ausgestaltung der Auszahlung und die zeitliche Abfolge der Zahlungen (vgl. Food
and Agriculture Organization of the United Nations (2007), S. 87 f.). Die Frage,
inwiefern die Auszahlungen in monetärer Form oder als Sachleistungen erfolgen sol-
len, stellt sich vor allem, da die Leistungserbringer nicht immer einzelne Individuen,
sondern auch Gemeinschaften sein können. Dies birgt die Gefahr, dass es bei mone-
tären Zahlungen zu Konflikten zwischen den Mitgliedern der Gemeinschaft kommt,
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wenn deren Regeln des Zusammenlebens und der Einstellung zu Geld sich von der
westlicher Gesellschaften unterscheidet (vgl. Wunder (2005), S. 25 f.). Sommerville
et al. (2010) sehen bei Sachleistungen, vor allem wenn diese der gesamten Gemein-
schaft zur Verfügung gestellt werden, die Gefahr, dass die Zurechnung der Nutzen
und Kosten von den Mitgliedern nicht richtig wahrgenommen wird. Die Kosten
für den Schutz der biologischen Vielfalt würden in einer solchen Situation als pri-
vatisiert wahrgenommen werden, während die Zahlungen bzw. Nutzen sozialisiert
werden (vgl. Sommerville et al. (2010), S. 1268). Sachleistungen sind im Vergleich
zu monetären Zahlungen auch wesentlich unflexibler und können bei Mitgliedern
der Gemeinschaft zu Nutzenverlusten führen, wenn die für diese keine Verwendung
haben (vgl. Wunder (2005), S. 15). Muñoz-Piña et al. (2008) sprechen sich daher
für eine Kombination beider Ansätze aus, um so die Nachteile gegeneinander aufzu-
heben (vgl. ebd., S. 678 f.).
Neben der Frage, in welcher Form die Auszahlungen erfolgen sollen, ist zu klären,
wie die Zahlungen technisch ausgestaltet werden sollen. Zum einen kann dies über
pauschale Zahlungen für bestehende Leistungen erfolgen (Ansatz der Nutzungsre-
striktion) und zum anderen über Zahlungen für zusätzliche Investitionen in den
Schutz der biologischen Vielfalt (Ansatz der Kapitalbildung) (vgl. Wunder und Al-
ban (2008), S. 280 und Farley und Costanza (2010), S. 2081). Die Anwendung von
Pauschalzahlungen haben den Vorteil, den bestehenden Bestand an Biodiversität zu
schützen, wenn dieser der Gefahr unterliegt, aufgrund lukrativerer Nutzungsformen
zerstört zu werden. Hingegen können durch die Zahlungen für Investitionen in den
Biodiversitätsbestand zusätzliche Leistungen generiert werden. Auch hier wäre sicher
eine Kombination beider Ansätze ratsam, um bspw. mehr Leistungen zu erbringen,
aber gleichzeitig einen Leakage-Effekt bei Leistungserbringern mit einem bereits ho-
hen Bestand an biologischer Vielfalt zu verhindern. Des Weiteren ist es möglich, die
Zahlungen an Referenzniveaus, sog. Baselines, auszurichten. Innerhalb dieses Ansat-
zes muss für jeden Leistungserbringer ein Referenzszenario über einen bestimmten
Zeitraum erarbeitet werden. Wird dieses erreicht, so erhält er die entsprechenden
Zahlungen. Auch bei diesem Ansatz besteht die Gefahr, dass Leistungserbringer,
welche ohnehin in den Schutz von Biodiversität investieren, keine Zahlungen erhal-
ten und somit ihren Bestand an biologischer Vielfalt reduzieren, um dann in den
Genuss der Zahlungen zu kommen. Voraussetzung für einen effizienten Einsatz al-
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ler drei Möglichkeiten ist eine konkrete Klärung der eigentlichen Leistung und die
Etablierung eines Monitoring- und Verifizierungssystems (vgl. Farley und Costanza
(2010), S. 2081).
Die zeitliche Ausgestaltung der Zahlungen ist von Bedeutung, da die Leistungen
von Biodiversität nicht sofort mit dem Wechsel zu einer neuen Anbaumethode oder
gar einem kompletten Wechsel der Landnutzung bereitgestellt werden können. Da-
her fallen die ersten Kosten, die durch den Schutz von Biodiversität entstehen, und
die ersten Zahlungen für Biodiversität auseinander (vgl. Food and Agriculture Or-
ganization of the United Nations (2007), S. 88). Der Anreiz für den Landbesitzer,
seine Landnutzung oder Anbaumethode hin zu biodiversitätsfreundlichen Methoden
zu ändern, ist somit recht gering. Eine Lösung für dieses Problem ist das Vorziehen
von Zahlungen in einer geringen Höhe, um so die Kosten während des Übergangszeit-
raums der Umstellung der Anbaumethode bzw. Landnutzung etwas zu verringern.
Die vorgezogenen Zahlungen werden am Ende der Umstellungsphase von den dort
getätigten Zahlungen abgezogen. Durch diesen Lösungsansatz kommt es somit zu
einer Angleichung der Zahlungen über den gesamten Zeitraum des PES-Programms
(vgl. Pagiola et al. (2004), S. 16 ff.).

3.3 Kosten bei der Umsetzung von Payments for
Environmental Services

Die Umsetzung von PES-Programmen ist wie alle ökonomischen Aktivitäten mit
Kosten verbunden. Drei Kostenarten können bei der Etablierung von Payments
for Environmental Services unterschieden werden: die eigentlichen Schutzkosten für
Biodiversität, die Opportunitätskosten und die Transaktionskosten (vgl. Wunder
und Alban (2008) und Wünscher et al. (2008), S. 822 und 826).
Die Schutzkosten umfassen die gesamten Kosten, welche mit den eigentlichen Schutz-
maßnahmen von PES-Programmen in Verbindung stehen (vgl. Wünscher et al.
(2008), S. 827). Dixon und Sherman (1991) unterscheiden zwischen direkten und in-
direkten Schutzkosten (vgl. Dixon und Sherman (1991), S. 71). Die direkten Schutz-
kosten können wiederum in verschiedene Kategorien unterteilt werden: die Kosten
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für die Errichtung der zu schützenden Gebiete, dazu zählen die Kosten für den Er-
werb von Landflächen (vgl. Naidoo et al. (2006), S. 683 und Dixon und Sherman
(1991), S. 71), die Kosten für eventuelle Umsiedlungen von Bewohnern und die Ent-
wicklung der Infrastruktur (vgl. Dixon und Sherman (1991), S. 71). Des Weiteren
sind die laufenden Kosten der Schutzmaßnahmen eines PES-Programms zu berück-
sichtigen. Hierzu zählen die Kosten für die Errichtung von Gebietsgrenzen und öko-
logischen Korridoren (vgl. Wünscher et al. (2008), S. 827) sowie die Lohn- und Ver-
waltungskosten und die Kosten für die Erhaltung der Infrastruktur. Darüber hinaus
sind auch Schulungskosten für die Mitarbeiter und Teilnehmer der PES-Programme
zu den direkten laufenden Kosten zu zählen (vgl. Dixon und Sherman (1991), S. 71
und Naidoo et al. (2006), S. 682). Die direkten Kosten sind somit von der Art der
Schutzmaßnahmen sowie der jeweiligen Landschaftsart abhängig und basieren auf
den Entscheidungen der Teilnehmer und Initiatoren des Schutzprogramms sowie der
bisherigen Landnutzung (vgl. Kassar und Lasserre (2004), S. 861).
Die indirekten Kosten hingegen treten durch die Zerstörung von Agrarflächen in-
nerhalb oder in der Nähe von geschützten Gebieten auf (vgl. Naidoo et al. (2006),
S. 682). So kann es aufgrund von Wildläufen außerhalb der geschützten Flächen zu
Zerstörungen von angrenzenden landwirtschaftlich genutzten Flächen kommen (vgl.
Dixon und Sherman (1991), S. 71). Dies führt zu Einkommenseinbußen bei den Ge-
schädigten, was eine Bedrohung ihrer Existenz zur Folge haben kann (vgl. Naidoo
et al. (2006), S. 682). Dixon und Sherman (1991) sehen die Behebung der Schäden
durch Wildläufe nicht als Aufgabe der Payments for Environmental Services an. Um
jedoch keinen Unmut über PES-Programme und den sozialen Frieden zu erhalten,
sollte für zerstörte Agrarflächen durch Wildläufe eine Entschädigung erfolgen (vgl.
Dixon und Sherman (1991), S. 71).
Eine weitere Kostenkomponente, welche einen entscheidenden Einfluss auf die Zah-
lungshöhe hat, sind die Opportunitätskosten. Diese stellen die Kosten des entgange-
nen Gewinns durch die Teilnahme an einem PES-Programm dar. Mit der Durchfüh-
rung von Schutzmaßnahmen im Rahmen eines PES-Programms ist es dem Teilneh-
mer nicht möglich, die gewinn- bzw. einkommenmaximierende Anbaumethode für
die Bewirtschaftung seiner Flächen zu nutzen (vgl. Wünscher et al. (2008), S. 826
und Drechsler et al. (2007), S. 179). Die Höhe der Opportunitätskosten ergibt sich
aus der Differenz der gewinnmaximalen Anbaumethode und der alternativen An-
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baumethode (vgl. Wünscher et al. (2008), S. 826). Beeinflusst werden sie vor allem
von der Qualität des Bodens, den Entwicklungen auf den Agrarmärkten, aber auch
den Märkten für Bioenergie sowie der vorher genutzten und alternativ genutzten
Anbaumethode. Beispielsweise ist aufgrund des Verbots von ressourcenentziehen-
den Aktivitäten die Etablierung eines Naturschutzparks, im Vergleich zu anderen
biodiversitätschonenden Landnutzungsmethoden, mit den höchsten Opportunitäts-
kosten verbunden (vgl. Naidoo et al. (2006), S. 682). Die Qualität des Bodens der
entsprechenden Landflächen beeinflusst die Opportunitätskosten insofern, als dass
der entgangene Gewinn einer hoch produktiven Landfläche höher ist als der einer
Landfläche mit geringerer Bodenqualität (vgl. Pagiola et al. (2005), S. 243 f.). Auch
die Entwicklungen auf den Agrar- und Rohstoffmärkten sind für die Berechnungen
nicht außer Acht zu lassen. Kommt es auf diesen zu einem Preisanstieg, so steigen
die Opportunitätskosten, was dazu führen kann, dass ceteris paribus die Teilnahme
an einem PES-Programm nicht mehr lohnend ist. Der Grund ist in der Verschiebung
der Einkommensgenerierung zu Ungunsten des Schutzes von Biodiversität zu sehen
(vgl. Naidoo und Iwamura (2007), S. 40).
Die dritte entscheidende Kostenart sind die Transaktionskosten, die aufgrund der
Aktivitäten hinsichtlich der Informationsbeschaffung, der Antragstellung (vgl. Wün-
scher et al. (2008), S. 824) und der Klärung der Eigentumsrechte an den interes-
sierenden Landflächen entstehen. Darüber hinaus hat auch die Ausgestaltung des
Monitoring- und Bestrafungssystems einen Einfluss auf die Höhe der Transaktions-
kosten (vgl. Naidoo et al. (2006), S. 682). Eine genaue Darstellung der Transakti-
onskosten erfolgt in den Abschnitten 4.1 und 4.2.

3.4 Einflussfaktoren auf Effektivität und
Kosteneffizienz

Damit der Einsatz von Payments for Environmental Services zum Schutz biologi-
scher Vielfalt ökonomisch gerechtfertigt werden kann, muss dieser effektiv und kos-
teneffizient erfolgen. Unter einem effektiven Schutz kann in diesem Zusammenhang
verstanden werden, dass ein festgelegtes Niveau an Biodiversität dauerhaft gesichert
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wird (Umwelteffektivität). Darüber hinaus soll der Kosteneinsatz für den Schutz bio-
logischer Vielfalt durch PES-Programme geringer sein als bei anderen Umweltschut-
zinstrumenten (Kosteneffizienz) (vgl. Jack et al. (2008), S. 9466 und Wunder und
Alban (2008), S. 843). Beide Zielvariablen werden durch direkte bzw. unmittelbare
Einflussfaktoren, wie die Höhe der Transaktionskosten, Verdrängungseffekte usw.
beeinflusst (s. Abb. 3.3). Diese wiederum werden durch mittelbare Einflussfaktoren,
etwa die eigentumsrechtliche Ordnung, das politische System und gesellschaftlichen
Normen beeinflusst. Aber auch die Wahl der Teilnehmer und Landnutzungsände-
rungen durch die Aufsichtsinstitutionen sowie die Ausgestaltung des Zahlungs- und
Finanzierungsmechanismus wirken sich auf die Effizienz des PES-Programms aus
(vgl. Tiwari und Amezaga (2009), S. 48 f.). Die mittelbaren Einflussfaktoren sind
somit vor allem in der institutionellen Struktur und den Gegebenheiten des jeweili-
gen Landes auszumachen.
Zuerst soll nun die Bedeutung der verschiedenen Einflussfaktoren für die Umweltef-
fektivität betrachtet werden. Diese wird direkt davon beeinflusst ob und in welchem
Ausmaß Biodiversität durch das PES- Programm zusätzlich geschützt wird (vgl. Mu-
radian und Kumar (2009), S. 11). Darüber hinaus sind aber auch mögliche Verdrän-
gungseffekte (Leakage) und die Dauerhaftigkeit der Schutzmaßnahmen zu beachten.
Alle drei unmittelbaren Einflussfaktoren werden jedoch von den Eigenschaften des
Landes und der Payments for Environmental Services bestimmt (s. Abb. 3.3). Von
zentraler Bedeutung sind hier vor allem der Finanzierungs- und Zahlungsmechanis-
mus, die Aufsichtsinstitutionen, die politische und ökonomische Entwicklung sowie
die soziale Situation eines Landes (s. Abb. 3.3) (vgl. Engel et al. (2008), S. 670 f.
und Wunder und Alban (2008), S. 688).
Die Aufsichtsinstitutionen von Payments for Environmental Services, insbesonde-
re der technische Bereich, tragen zur Effektivität über die Ausarbeitung der Land-
nutzungs- und Schutzpläne bei. Werden diese aufgrund von unzureichenden Erfah-
rungen und Wissen bzgl. des Zusammenhangs von Landnutzung und biologischer
Vielfalt nicht entsprechend für das jeweilige Ökosystem ausgearbeitet, so kann es
sein, dass es zu keiner Verbesserung hinsichtlich der Qualität oder Menge von Biodi-
versität kommt (vgl. Wunder et al. (2008), S. 846, Muradian und Kumar (2009), S. 11
und Pattanayak et al. (2010), S. 258).
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Der Finanzierungsmechanismus hingegen beeinflusst vor allem den Zahlungsme-
chanismus, wenn dieser nicht mit ausreichend finanziellen Mittel ausgestattet wird
(s. Abschnitt 3.2). Die Folgen zu geringer finanzieller Mittel können zum einen direkt
zu keinem zusätzlichen Schutz biologischer Vielfalt führen. Der Grund sind die zu
geringen Zahlungen, welche keinen Anreiz bieten, die Landnutzungsform zu ändern.
Des Weiteren kann es sein, dass in der Zukunft keine Anpassungen an die Ände-
rungen der Opportunitätskosten aufgrund zu geringer finanzieller Mittel möglich
sind (s. Abschnitt 3.2). Die bisherigen Leistungserbringer haben dann einen Anreiz,
zu einer biodiversitätunfreundlichen Landnutzung zurückzukehren. Es ist somit die
Dauerhaftigkeit der Schutzbemühungen gefährdet (s. Abb. 3.3) (vgl. Swart (2003),
S. 1981, Engel et al. (2008), S. 671 und Wunder et al. (2008), S. 846).

Abbildung 3.3: Analyse der Ineffizienz und Ineffektivität
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Quelle: Eigene Darstellung.
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Aber auch die Ausgestaltung des Zahlungsmechanismus kann zur Ineffektivität ei-
nes PES-Programms führen. Beispielsweise würde die Etablierung einer einheitli-
chen Zahlung für alle Leistungserbringer dazu führen, dass Leistungserbringer mit
hohen Opportunitätskosten keinen Anreiz zur Teilnahme an einem PES-Programm
haben. Diese hätten jedoch auch potentiell bessere Voraussetzungen für den Schutz
von Biodiversität, wenn die hohen Opportunitätskosten auf die Qualität des Bodens
und/oder des Ökosystems zurückzuführen sind. Auch in diesem Fall kommt es wie-
der zu einer zu geringen Bereitstellung zusätzlicher biologischer Vielfalt. Aber auch
eine unzureichende Ausgestaltung hinsichtlich der zeitlichen Abfolge der Zahlungen
kann die Anreize zur Teilnahme verringern (s. Abschnitt 3.2) (vgl. Pagiola et al.
(2007), S. 378).
Die politischen und ökonomischen, globalen und nationalen Verhältnisse und Ent-
wicklungen beeinflussen ebenfalls die Effektivität von Payments for Environmental
Services. Von der ökonomischen Ebene gehen vor allem durch die Preisentwicklung
auf den Märkten der marktfähigen Güter (z. B. Holz, landwirtschaftliche Produkte
usw.) Effekte auf die Effektivität und Effizienz aus. Steigen die Preise für markt-
fähige Güter, so hat dies einen Anstieg der Opportunitätskosten zur Folge. Diese
wiederum haben einen Einfluss auf die Höhe der Zahlungen für die bereitgestellte
Biodiversität. Werden die Zahlungen in einer solchen Situation konstant gehalten,
bestehen bei den Leistungserbringern Anreize zu Verdrängungseffekten (Leakage).
Dies bedeutet, dass es zwar zu einem Schutz der biologischen Vielfalt in dem er-
fassten Gebiet des PES-Programms kommt, Teilnehmer mit der Zerstörung jedoch
in andere Regionen ausweichen (vgl. Chomitz (2002), S. 39 f., Engel et al. (2008),
S. 671, Jack et al. (2008), S. 9568 f. und Pattanayak et al. (2010) S. 258). Die-
ses Problem tritt vor allem bei PES-Programmen auf, welche eine kleine räumliche
Ausweitung aufweisen. Zur Verhinderung ist ein umfassendes Monitoring von ent-
scheidender Bedeutung (vgl. Sierra und Russman (2006), S. 139 und Wunder et al.
(2008), S. 847). Neben der Verlagerung der ökonomischen Aktivitäten kann es in
einer solchen Situation aber auch zu einem vollständigen Abbruch der Schutzmaß-
nahmen kommen. Die Dauerhaftigkeit der Bereitstellung von Biodiversität ist somit
nicht gewährleistet (vgl. Engel und Palmer (2008), S. 804). Notwendig wär eine An-
passung der Zahlungen für Biodiversität, um die Anreize für deren Schutz aufrecht
zu erhalten. Dies kann jedoch aufgrund begrenzter finanzieller Mittel nicht immer
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möglich sein, so dass es hier zu einer Kumulation von Ursachen für Ineffektivität
kommen kann.
Die politische Ebene beeinflusst die Effektivität von Payments for Environmental
Services zum einen über politische Maßnahmen, welche unabhängig von dem PES-
Programm sind. Ist es bspw. Ziel einer Regierung, die Land- oder Forstwirtschaft
durch Subventionen zu fördern, kann dies zur Folge haben, dass eine ökonomische
Nutzung attraktiver ist als der Schutz biologischer Vielfalt. Es würde somit kein zu-
sätzlicher Schutz erfolgen, da die Entscheidung zu Gunsten der ökonomischen Nut-
zung ausfallen würde. Zum anderen kann von politischer Seite über die Sicherung
der Eigentums- und/oder Nutzungsrechte Einfluss auf die Effektivität genommen
werden. Besteht die Gefahr von Enteignungen oder des Entzugs der Nutzungsrech-
te, entsteht Unsicherheit bei den Leistungserbringern bzgl. ihrer Einkommensquelle.
Dies kann zur Folge haben, dass Investitionen in den Schutz biologischer Vielfalt
unterlassen werden, da die Gefahr der Enteignung und damit der Verlust der Ein-
kommensgrundlage besteht (vgl. Mendelsohn (1994), S. 755 und Amacher et al.
(2009), S. 287).
Die Kosteneffizienz von Payments for Environmental Services wird nicht nur von
dem Ausmaß des Schutzes der Biodiversität, sondern auch von den Kosten mit wel-
chen dieses erreicht wird, bestimmt. Seitens des Outcomes bzw. des Ausmaßes an
Schutz von Biodiversität wird die Kosteneffizienz von Payments for Environmental
Services von der zusätzlich geschützten Biodiversität und den Verdrängungseffekten
(Leakage) als unmittelbaren Einflussgrößen bestimmt (s. Abb. 3.3). Von der Kosten-
seite her sind vor allen die Transaktionskosten für die Kosteneffizienz von entschei-
dender Bedeutung (vgl. Wunder (2007), S. 52 und Muradian und Kumar (2009),
S. 12). Der direkte Einfluss auf die Transaktionskosten ist durch die Maßnahmen
der Aufsichtsinstitutionen zu verzeichnen, wie das Monitoringsystem und die Mo-
nitoringmaßnahmen, die Definition der Eigentums- und/oder Nutzungsrechte sowie
Verhandlungen mit den potentiellen Leistungserbringern (vgl. Wunder (2007), S. 52
und Wunder und Alban (2008), S. 484). Je umfassender die Verhandlungen über
das Ausmaß der Schutzbemühungen und Zahlungen sowie das Ausmaß des Moni-
torings, desto höher sind die Transaktionskosten.7 Da Transaktionskosten nicht für

7 Eine umfassende Darstellung der Ursachen von Transaktionskosten und Einflussfaktoren auf
deren Höhe bei Payments for Environmental Services erfolgt im Abschnitt 4.2.
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die Zahlungen des Schutzes biologischer Vielfalt eingesetzt werden können, kann
dies wiederum Auswirkungen auf die Höhe der verfügbaren finanziellen Mittel für
die Zahlungen haben. Die Folge wäre eine zu geringe Umsetzung der Schutzmaßnah-
men und damit Bereitstellung von Biodiversität, für die jedoch erhebliche Kosten
aufgewendet werden müssen.
Ein weiterer Einfluss auf die Höhe der Transaktionskosten geht von dem Zahlungs-
mechanismus aus. Die Ausgestaltung des Zahlungssystems muss mit Rücksicht auf
die kulturellen Gegebenheiten und die Normen des Landes und/oder der Region er-
folgen (s. Abschnitt 3.2.2). Die Einführung von marktähnlichen umweltpolitischen
Instrumenten kann dem kulturellen Erbe in bestimmten Ländern oder Regionen
widersprechen. Sind bspw. die Eigentumsrechte und/oder Nutzungsrechte nicht in-
dividuell definiert, sondern bestehen für eine Gemeinschaft, so muss dies bei der
Ausgestaltung des Zahlungssystems berücksichtigt werden. Auch die Einstellung zu
monetären Zahlungen der Gesellschaft muss beachtet werden, um soziale Spannun-
gen zu verhindern (vgl. Landell-Mills und Porras (2002), S. 214 und Sommerville
et al. (2010), S. 1268). Von Vorteil ist daher, wenn innerhalb des Teilnehmerkreises
die gleichen Normen gelten (vgl. Fisher et al. (2010), S. 1257). Trifft dies nicht zu,
z. B. bei der Etablierung eines globalen PES-Programms, so sollte es möglich sein,
nationale oder gar regionale Zahlungssysteme zu etablieren, welche den nationa-
len und/oder regionalen Wertesystemen entsprechen (vgl. Landell-Mills und Porras
(2002), S. 216). Wird dieser Aspekt nicht berücksichtigt kann es zu einem Anstieg
der Transaktionskosten aufgrund gesellschaftlicher Spannungen und den Bemühun-
gen, diese zu beheben, kommen.
Die Höhe der Transaktionskosten hat somit einen entscheidenden Einfluss auf die
Effizienz politischer Maßnahmen. Sind sie zu hoch, kann dies zur Folge haben, dass
es erst gar nicht zu der Umsetzung von Payments for Environmental Services kommt
(vgl. Endres (2000), S. 48 und Hackl et al. (2007), S. 300). Kommt es trotz Transak-
tionskosten zur Umsetzung eines PES-Programms, so besteht die Gefahr, dass mit
diesem nicht zwangsläufig das von Coase (1960) beschriebene gesellschaftlich opti-
male Schutzniveau erreicht wird, sondern ein niedrigeres (vgl. McCann und Easter
(1999), S. 402 und Endres (2000), S. 50 f.).
Bei einer zu geringen Kosteneffizienz eines PES-Programms aufgrund zu hoher
Transaktionskosten oder eines zu geringen Outcomes von Biodiversität ist es mög-
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lich, dass andere Umweltschutzinstrumente besser zum Schutz der biologischen Viel-
falt beitragen (vgl. Engel et al. (2008), S. 670). Anhand der Kosteneffizienz ist jedoch
erkennbar, dass zwischen den einzelnen Einflussfaktoren Wechselwirkungen beste-
hen. So können Verdrängungseffekte durch ein gut ausgebautes Monitoringsystem
verhindert werden und somit die Sicherstellung des Angebots zusätzlicher Biodiver-
sität erfolgen. Der Ausbau eines Monitoringsystems ist jedoch mit einem Anstieg der
Transaktionskosten verbunden und damit auch der Gefahr einer Verringerung der
Kosteneffizienz. Hier muss also ein Abwägungsprozess erfolgen, wie weit der Ausbau
eines Monitoringsystems zu einem Effizienzgewinn oder -verlust führt.

3.5 Zwischenfazit

In diesem Abschnitt sollte das Konzept der Payments for Environmental Services
durch die Darstellung der Grundidee und Definitionen aufgezeigt werden. Der Grund-
gedanke der Payments for Environmental Services besteht darin, dass durch die Er-
höhung des Einkommens eines Landbesitzers in einer Situation des Verzichts auf die
ökonomische Landnutzung Biodiversität geschützt werden soll. Somit basieren Pay-
ments for Environmental Services auf dem Laissez-faire-Prinzip des Coase-Theorems
zur Internalisierung bzw. Vermeidung negativer externer Effekte. Abweichungen be-
stehen jedoch darin, dass mit der Umsetzung von PES-Programmen Transaktions-
kosten verbunden sind und die Definition der Eigentumsrechte an Biodiversität meist
nicht vollständig möglich ist (vgl. Lerch (1994), S. 290). Des Weiteren wird deutlich,
dass ein separater Schutz von Biodiversität und die aussschließliche Einbeziehung
privater Verhandlungspartner nur schwer möglich sind. Dies findet Ausdruck in den
beiden unterschiedlichen Definition von Payments for Environmental Services. Steht
bei dem umweltökonomischen Ansatz die Effizienz des Schutzes einer bestimmten
Ökosystemleistung durch ein PES-Programm im Mittelpunkt, so wird der Schutz
der von Biodiversität gemäß der Definition der Ansatzes der Ökologischen Ökono-
mik in einen ökonomischen und ökologischen Gesamtkontext gesetzt (vgl. Farley und
Costanza (2010), S. 2063).
Zusammenfassend kann gesagt werden, dass es sich bei Payments for Environmen-
tal Services um ein Instrument zum Schutz von Ökosystemleistungen handelt. Als
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Kernidee wird das Laissez-faire-Prinzip des Coase-Theorems verfolgt, dessen Voraus-
setzungen aber nicht vollständig erfüllt werden (vgl. Tacconi (2012), S. 31). Die De-
finition des Begriffes erfolgt vor allem über die Eigenschaften von PES-Programmen,
wodurch zwischen einer engen (Umweltökonomik) und einer weiteren (Ökologische
Ökonomik) Fassung unterschieden werden kann. Zentrale Unterschiede sind die Ver-
handlungspartner, welche einbezogen werden können, die Art der Zahlung/Transfers
(direkt oder indirekt) und der Grad der Konkretisierung der jeweiligen Umweltleis-
tung (vgl. Muradian et al. (2010), S. 1205 f.).
Im Anschluss an die Klärung des Begriffs von Payments for Environmental Services
wurde dann der allgemeine institutionelle Rahmen eines PES-Programms beschrie-
ben. Dieser umfasst die Aufsichtsinstitutionen, den Regierungsbereich und den tech-
nischen Bereich, den Finanzierungs- und Zahlungsmechanismus und die Teilnehmer
(s. Abb. 3.2). Entscheidend für die Effektivität und Effizienz eines PES-Programms
ist, wie im Abschnitt 3.4 aufgezeigt, vor allem die konkrete Ausgestaltung der einzel-
nen Institutionen. Werden diese nicht an die politischen und gesellschaftlichen Ge-
gebenheiten eines Landes angepasst, so kann dies zur Ineffektivität und Ineffizienz
führen. Zur Ineffektivität kann es dabei vor allem aufgrund zu geringer finanzieller
Mittel kommen. Auch kann die Ausgestaltung der Zahlungen Anreize setzen, welche
nicht zu einem Schutz biologischer Vielfalt führen. Aber auch die Kosten, welche
mit der Umsetzung von Payments for Environmental Services verbunden sind, sind
für die Beurteilung der Effizienz von Payments for Environmental Services zu be-
rücksichtigen. So können zu hohe Kosten dazu führen, dass pro geleisteter Zahlung
im Vergleich zu anderen umweltpolitischen Instrumenten ein zu geringer Bestand
an Biodiversität geschützt wird. Insbesondere wurden die Auswirkungen zu hoher
Transaktionskosten eines PES-Programms auf die Kosteneffizienz aufgezeigt; da die-
se bei der Umsetzung von PES-Programmen auch ein zentrales Problem sind (vgl.
Wunder (2007), S. 52 und Muradian und Kumar (2009), S. 12), soll im folgenden
Kapitel die Wirkung von Transaktionskosten und die Bündelung von Ökosystemleis-
tungen innerhalb eines PES-Programms als Möglichkeit für deren Senkung genauer
analysiert werden.
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4 Bündelung von
Ökosystemleistungen bei
Payments for Environmental
Services zur Reduzierung der
Transaktionskosten

Im Abschnitt 3.4 wurde aufgezeigt, dass zu hohe Transaktionskosten zur Ineffizienz
von Payments for Environmental Services führen können. Diese treten vor allem bei
der Informationsbeschaffung, der Regelung von Eigentums- und/oder Nutzungsrech-
te sowie der Durchführung des Monitorings auf (vgl. Pagiola et al. (2002), S. 278). Ei-
ne Möglichkeit der Reduzierung von Transaktionskosten bei PES-Programmen wird
in der Bündelung von Biodiversität mit anderen Umweltleistungen, z. B. der CO2-
Speicherung, gesehen. Unter Bündelung ist zu verstehen, dass zwei oder mehr Um-
weltleistungen innerhalb eines PES-Programms berücksichtigt und geschützt werden
(vgl. Landell-Mills und Porras (2002), S. 184 f.). In diesem Kapitel der vorliegenden
Arbeit sollen die Wirkungen des Schutzes von Biodiversität und einer weiteren Um-
weltleistung, der CO2-Speicherung, in Bezug auf die Transaktionskosten theoretisch
analysiert werden.
Da der Begriff der Transaktionskosten keiner einheitlichen Definition unterliegt, wird
zunächst eine Klärung des Begriffes vorgenommen. Insbesondere soll diese ausgehend
von der Coaseschen und Willimasonschen Definition im Hinblick auf den Begriff
der Transaktionskosten in der Umweltökonomik erfolgen. Aufbauend auf der Defi-
nition von Transaktionskosten sollen im zweiten Abschnitt verschiedene Arten und
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die Einflussfaktoren von Transaktionskosten beschrieben werden. Nachdem die ver-
schiedenen Kostenkomponenten der Transaktionskosten aufgezeigt wurden, werden
im Folgenden die verschiedenen Einflussfaktoren beschrieben, welche ihre Höhe be-
stimmen.
Bevor eine formal-analytische Analyse der Wirkungen von Transaktionskosten und
der Bündelung von Ökosystemleistungen innerhalb von Payments for Environmental
Services erfolgt, sollen die Möglichkeiten der Bündelung von Ökosystemleistungen
aufgezeigt werden. In den darauffolgenden Abschnitten erfolgt die eigentliche Analy-
se der Wirkungen von Transaktionskosten bei Payments for Environmental Services.
Von zentralem Interesse sind insbesondere die Wirkungen bzgl. der bereitgestellten
Menge von Biodiversität und der Änderung der Produktionsweise.

4.1 Transaktionskosten – Eine Begriffsklärung

Die Problematik der Transaktionskosten wurde von Coase (1937) in seinem Artikel
„The nature of the firm“ betrachtet. Für Coase (1937) ist die Inanspruchnahme des
Preismechanismus eines Marktes mit Kosten verbunden, welche ab einem bestimm-
ten Niveau zur Gründung von Unternehmen führen. Kosten, welche bei der Nutzung
des Marktes anfallen, sind u. a. auf die Informationsbeschaffung bzgl. des relevan-
ten Preises und der Qualität des Gutes zurückzuführen. Aber auch Verhandlungen
und der Vertragsabschluss zwischen den jeweiligen Vertragspartnern sind mit Kosten
verbunden, welche auf die Inanspruchnahme des Marktes zurückzuführen sind (vgl.
Coase (1937), S. 390f.). Eine recht allgemeine Definition für Transaktionskosten wird
von Coase jedoch erst 1960 in seinem Aufsatz „The problem of social cost“ ange-
führt. Transaktionskosten im coaseschen Sinne sind demnach „the costs of carrying
out market transactions“ (Coase (1960), S. 15).
Eine weitere Definition von Transaktionskosten wurde von Demsetz (1968) vorge-
nommen. Er definiert Transaktionskosten als „the costs of exchanging ownership
titles“ (Demsetz (1968), S. 35). Von zentraler Bedeutung sind auch bei Demsetz
(1968) die Kosten für die Informationsbeschaffung bzgl. der Marktsituation. Die
Analyse der Transaktionskosten von Demsetz (1968) bezieht sich aber ausschließ-
lich auf den New York Stock Exchange (vgl. Demsetz (1968), S. 35). Somit erfasst
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diese Definition den Begriff der Transaktionskosten in der Umweltökonomik nicht
vollständig.
Aufbauend auf den Arbeiten von Coase analysierte Williamson in seinem Trans-
aktionskostenansatz die Ursachen für die Entstehung verschiedener Institutionen
einer Wirtschaftsordnung. Eine eigene Definition nimmt Williamson jedoch nicht
vor. Er bezieht sich ausschließlich auf die von Arrow (1969), welcher Transaktions-
kosten als „Betriebskosten des Wirtschaftssystems“ ansieht (Arrow (1969), S. 49
und Williamson (1985), S. 18). Um eine konkrete Abgrenzung der Transaktions-
kosten von anderen unternehmerischen Kosten vornehmen zu können, definierte er
eine „Transaktion als einen Vorgang bei dem ein Gut oder eine Leistung über eine
technische Schnittstelle transferiert wird“ (Williamson (1981), S. 552). Diesen Defi-
nitionen gegenüber steht die von Commons (1934), der Transaktionen als Transfer
von Verfügungsrechten definiert (ebd., S. 58). Aus beiden Definitionen wird deut-
lich, dass es sich bei Transaktionskosten um diejenigen Kosten handelt, welche bei
der Übertragung eines Gutes oder einer Leistung in den Verfügungsbereich eines
anderen Wirtschaftsubjektes entstehen. Diese sind jedoch nicht auf die Organisati-
on innerhalb einer Unternehmensstruktur zurückzuführen. Im Gegensatz zu Coase
unterscheidet Williamson zwischen ex-ante und ex-post Transaktionskosten. Zu den
ex-ante Kosten einer Transaktion zählt Williamson die Kosten, welche bei dem Ent-
wurf, den Verhandlungen und der Absicherung von Vereinbarungen anfallen. Es
handelt sich somit um Kosten, welche vor der eigentlichen Transaktion eines Gutes
oder einer Leistung entstehen. Hingegen handelt es sich bei ex-post Transaktionskos-
ten um Kosten, welche nach der eigentlichen Transaktion auftreten. Diese umfassen
z. B. die Kosten für Anpassungen an Fehlentwicklungen oder die Kosten für den
Aufbau einer Governance-Struktur, welche das Monitoring bzgl. der Überprüfung
der Vereinbarungen vornimmt (vgl. Williamson (1985), S. 21). Diese Kosten haben
ihre Ursache im opportunistischen Verhalten der Wirtschaftssubjekte, welches eine
Überprüfung der Vereinbarungen notwendig macht (vgl. Williamson (1985), S. 47).
Im Bereich der Umweltökonomik wurde eine erste Analyse der Transaktionskosten
von Stavins (1995) vorgenommen. Er untersuchte die Wirkungen der Transaktions-
kosten eines Handelssystems von Verschmutzungsrechten. Stavins (1995) definiert in
diesem Zusammenhang Transaktionskosten ebenfalls als Kosten „from the transfer
of any property right“ (Stavins (1995), S. 134).
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Allen vier Ansätzen ist gleich, dass sie Transaktionskosten als Kosten der Übertra-
gung von Verfügungsrechten mit Hilfe des Marktmechanismus sehen. Voraussetzung
ist jedoch, dass die Verfügungsrechte innerhalb einer Gesellschaft eindeutig definiert
sind (vgl. Allen (1999), S. 898). Allen (1999) grenzt diesen neoklassischen Trans-
aktionskostenansatz vom Property-Rights-Ansatz der Transaktionskostenökonomik
ab (vgl. Allen (1999), S. 895 f. und 901 f.). Auf Grundlage von Verfügungsrech-
ten besteht, gemäß diesem Ansatz, die Befähigung über ein Gut oder eine Leistung
entscheiden zu können. Dies bedeutet, dass ein Wirtschaftssubjekt durch den Er-
halt eines Verfügungsrechtes zum Tausch, Ausschluss Dritter von der Nutzung und
zur Erzielung von Einkommen aus diesem Gut oder dieser Leistung befähigt ist
(vgl. Cheung (1970), S. 50 f.). Im Gegensatz zum neoklassischen Transaktionskos-
tenansatz wird die Annahme vollständig definierter Verfügungsrechte innerhalb des
Property-Right-Ansatzes fallen gelassen. Dies wirkt sich insofern auf die Definiti-
on des Begriffs der Transaktionskosten aus, als dass diese nicht nur die Kosten des
Transfers der Verfügungsrechte umfassen, sondern auch die Kosten der Aufrecht-
erhaltung bzw. des Schutzes der Verfügungsrechte (vgl. Allen (1999), S. 898 und
Barzel (1985), S. 7).
In diesem Zusammenhang bezeichnen Jensen und Meckling (1976) vor allem die
Kosten des Monitoring und die Haftungskosten als Transaktionskosten (vgl. ebd.,
S. 308). Bei dieser Abgrenzung des Transaktionskostenbegriffes werden jedoch vor
allem ex-ante Transaktionskosten nicht berücksichtigt. Allen (1991) führt daher eine
etwas weitere Definition der Transaktionskosten an. Transaktionskosten sind dem-
nach „the resources used to establish and maintain property rights. They include
the resources used to protect and capture ... property rights, plus any deadweight
costs that result from any potential or real protecting and capturing“ (Allen (1991),
S. 3). Zwar bezieht Allen (1991) die Kosten der Etablierung von Verfügungsrechten
in seine Definition der Transaktionskosten mit ein, die Kosten für den eigentlichen
Transfer, z. B. die Verhandlungskosten, berücksichtigt er jedoch nicht.
Auf die Bedeutung der Verhandlungen für die Durchführung einer Transaktion und
somit auch der Verhandlungskosten für die Höhe der Transaktionskosten weisen je-
doch Williamson (1985) und North und Alt (1990) hin. Laut North und Alt (1990)
treten Transaktionskosten bei der Definition, der Übertragung und dem Schutz von
Verfügungsrechten auf (vgl. ebd., S. 28). Unter Berücksichtigung dieses Aspektes
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können Transaktionskosten als „resources used to define, establish, maintain and
transfer property rights“ definiert werden (McCann et al. (2005), S. 530).
Anhand des Property-Right-Ansatzes der Transaktionskostenökonomik wird deut-
lich, dass der Begriff der Transaktionskosten nicht nur auf die Kosten der Inanspruch-
nahme des reinen Marktprozesses beschränkt werden sollte. Bestehen innerhalb ei-
ner Gesellschaft unvollständig definierte Eigentumsrechte, muss vor der eigentlichen
Transaktion ein politischer Prozess der Übertragung der Verfügungsrechte erfolgen
(vgl. Endres (2000), S. 35). Des Weiteren muss es den Wirtschaftssubjekten nach
einer Übertragung der Verfügungsrechte möglich sein, diese zu schützen und/oder
deren vereinbarte Nutzung zu überprüfen.
Für die Analyse innerhalb dieser Arbeit wird die Definition von McCann et al. (2005)
berücksichtigt. Zum einen besteht bei Biodiversität eine hohe Unsicherheit bzgl. der
Verfügungsrechte, diese müssen vor einer Umsetzung eines PES-Programms geklärt
bzw. definiert werden (s. Abschnitt 2.3.3). Und zum anderen ist eine Überprüfung
der Umsetzung der vereinbarten Landnutzungsmethode zum Schutz der Biodiver-
sität notwendig, um ein mögliches opportunistisches Verhalten der Wirtschaftssub-
jekte zu verhindern (vgl. Williamson (1985), S. 47). Aber auch die Komplexität der
Bereitstellung von Biodiversität macht eine Überprüfung der Leistungserbringer und
Gewinnung neuer Informationen bzgl. der Bereitstellung notwendig. Die Transakti-
onskosten im Bereich der Payments for Environmental Services umfassen somit nicht
nur Kosten, die auf den reinen Marktprozess, sondern auch Transaktionskosten, die
auf politische Maßnahmen zurückgeführt werden können (vgl. Paavola und Adger
(2005), S. 358).

4.2 Mögliche Transaktionskosten und
Einflussfaktoren bei Payments for
Environmental Services

Bei der Definition des Begriffs der Transaktionskosten im vorherigen Abschnitt wur-
de deutlich, dass es sich bei Transaktionskosten nicht um eine einheitliche Kostenart
handelt. Vielmehr setzen sich die Transaktionskosten aus verschieden Kostenarten
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zusammen, welche unterschiedlichen Ursachen und Einflussgrößen unterliegen und
zu unterschiedlichen Zeitpunkten auftreten.
Im ersten Teil dieses Abschnittes sollen daher mögliche Transaktionskosten, die bei
der Anwendung von Payments for Environmental Services auftreten können, und de-
ren Ursachen aufgezeigt werden. Anschließend erfolgt die Darstellung verschiedener
Einflussgrößen auf die Höhe der Transaktionskosten. Die Höhe der Transaktionskos-
ten wird u. a. über die Eigenschaften der Transaktion bestimmt. Williamson (1985)
führt in diesem Zusammenhang die Spezifität einer Transaktion, die Unsicherheit,
die mit einer Transaktion verbunden ist, und die Häufigkeit der Transaktion an. Dar-
über hinaus sind aber auch die Eigenschaften der Teilnehmer eines PES-Programms
und dessen institutioneller Rahmen entscheidend für die Höhe der Transaktionskos-
ten.

4.2.1 Kostenkomponenten und Ursachen von
Transaktionskosten

Bei der Klassifizierung von Transaktionskosten kann in einem ersten Schritt auf
die im Abschnitt 4.1 dargestellten Transaktionskostenansätze (neoklassischer und
Property-Rights-Ansatz) zurückgegriffen werden. Der Unterschied zwischen beiden
Ansätzen besteht in der Annahme bzgl. der Vollständigkeit der Definition der Ver-
fügungsrechte. Wird die Annahme getroffen, dass die Verfügungsrechte innerhalb
einer Gesellschaft vollständig definiert sind (vgl. Allen (2006), S. 5), so entstehen
ausschließlich Transaktionskosten, die direkt mit der eigentlichen Transaktion in
Verbindung stehen. Wird diese Annahme jedoch fallen gelassen, so ist es notwendig,
vor dem Transfer von Verfügungsrechten über den Marktmechanismus die Zuord-
nung dieser innerhalb der Gesellschaft zu klären. Des Weiteren ist ein dauerhafter
Schutz der Verfügungsrechte durch politische Instanzen zu gewährleisten. Richter
und Furubotn (2010) unterscheiden in diesem Zusammenhang zwischen Markttrans-
aktionskosten und politischen Transaktionskosten. Der Begriff der Markttransakti-
onskosten umfasst laut Richter und Furubotn (2010) alle Kosten, welche mit der
Inanspruchnahme des Marktmechanismus auftreten (vgl. ebd., S. 57). Diese Defini-
tion entspricht auch der von Coase (1960). Voraussetzung für die Durchführung einer
Transaktion sind jedoch klar definierte Verfügungsrechte. Ist dies nicht der Fall, so
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treten politische Transaktionskosten auf, da eine Klärung der Verfügungsrechte bzgl.
des jeweiligen Gutes oder der jeweiligen Leistung innerhalb eines gesellschaftlichen
Entscheidungsprozesses erfolgen muss (vgl. Richter und Furubotn (2010), S. 57 f.).
Bei der Umsetzung von Payments for Environmental Services zum Schutz der bio-
logischen Vielfalt sind beide Formen der Transaktionskosten von Bedeutung (vgl.
Paavola und Adger (2005), S. 358). So soll der Handel der einzelnen Ökosystemleis-
tungen über den Marktmechanismus erfolgen. Für dessen Funktionsfähigkeit müssen
jedoch aufgrund der Charakteristika eines freien Gutes, welches Biodiversität dar-
stellt (s. Abschnitt 2.3.1), die entsprechenden Voraussetzungen auf der politischen
und gesellschaftlichen Ebene getroffen werden (vgl. Olson (1975), S. 46). Beide Ober-
kategorien der Transaktionskosten können wiederum in verschiedene Ausprägungen
aufgespalten werden. McCann et al. (2005) unterscheiden fünf Arten von Transak-
tionskosten, welche bei der Umsetzung von Payments for Environmental Services
über verschiedene zeitliche Abschnitte auftreten können (s. Abb. 4.1).

Abbildung 4.1: Chronologisches Auftreten der Transaktionskosten

Transaktions-
kosten

Startpunkt Entwicklung Frühphase der
Einführung

Vollständige
Einführung

Etabliertes
Programm

Verordnungs- und
Entscheidungskosten

Design- und Im-
plementierungskosten

Such- und
Informationskosten

Entscheidungs- und
Verhandlungskosten

Monitoringkosten

Strafkosten

Quelle: In Anlehnung an McCann et al. (2005), S. 534.
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Der politische und gesellschaftliche Entscheidungsprozess umfasst die Wahl der Pay-
ments for Environmental Services als umweltpolitisches Instrument, die Klärung der
Verfügungsrechte über das freie Gut Biodiversität, die Entscheidungen über die kon-
krete Ausgestaltung von Payments for Environmental Services sowie die langfristige
institutionelle Ausrichtung des umweltpolitischen Instrumentes. Richter und Furu-
botn (2010) sprechen in diesem Zusammenhang von den „Kosten der Einrichtung,
Erhaltung und Veränderung der formalen und informellen politischen Ordnung ei-
nes Systems“ (ebd., S. 63). Hingegen haben die Design- und Implementierungskos-
ten ihre Ursache in der institutionellen Ausgestaltung und Einrichtung eines PES-
Programms. Hierzu zählt u. a. der im Abschnitt 3.2 beschrieben Zahlungs- und
Finanzierungsmechanismus (vgl. Thompson (1998), S. 12 und Pagiola et al. (2004),
S. 9 ff.). Bezogen auf die dargestellte Klassifizierung von McCann et al. (2005) umfas-
sen die politischen Transaktionskosten die Verordnungs- und Entscheidungskosten
als auch die Design- und Implementierungskosten (s. Abb. 4.1). Die Markttransak-
tionskosten hingegen umfassen die Such- und Informationskosten, Verhandlungskos-
ten, Monitoring und Strafkosten (vgl. Dudek und Wiener (1996), S. 15 und Richter
und Furubotn (2010), S. 59 f.).
Ursache für die Such- und Informationskosten einer Transaktion ist vor allem die ein-
geschränkte Erkenntnisfähigkeit der Wirtschaftssubjekte (vgl. Simon (1961), S. 61 f.
und Williamson (1985), S. 45). Diese bezieht sich auf zwei Aspekte, die Eigenschaf-
ten des Gutes Biodiversität und das Wissen bzgl. der Leistungserbringer der biolo-
gischen Vielfalt. Barzel (1985) weist darauf hin, dass es aufgrund der Heterogenität
eines Gutes zu einem Anstieg der Informationskosten kommen kann (vgl. ebd., S. 6).
Die Beschaffung von Informationen über das Gut und bei Biodiversität vor allem
über die Art der Bereitstellung ist von entscheidender Bedeutung für die Wahl der
richtigen Leistungserbringer und Schutzmaßnahmen sowie die Festlegung des Prei-
ses (vgl. Demsetz (1968), S. 35 und Richter und Furubotn (2010), S. 59). Durch
die Beschaffung dieser Informationen sollen bzgl. der Schutzvorkehrungen poten-
tielle Handlungsoptionen und Handlungsfolgen gewonnen und abgeschätzt werden
(vgl. Martiensen (2000), S. 181). Die Informationsbeschaffung über die potentiellen
Leistungserbringer soll helfen, Informationsasymmetrien zwischen den Leistungser-
bringern und Nutznießern bzgl. der tatsächlichen Leistungsfähigkeit der Leistungs-
erbringer, sog. verborgene Eigenschaften, zu verringern (vgl. Fritsch (2011), S. 261).
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Aufgrund der Komplexität des Gutes Biodiversität (s. Abschnitt 2.1) und des be-
grenzten Wissens über deren Bedeutung für Ökosystemprozesse (s. Abschnitt 2.2.2)
sind die Informationskosten eine der größten Transaktionskostenkomponenten bei
der Etablierung von PES-Programmen zum Schutz von Biodiversität. Auch die In-
formationsbeschaffung über die potentiellen Leistungserbringer ist kostenintensiv,
da die eigentumsrechtlichen Fragen bei der biologischen Vielfalt überwiegend nicht
eindeutig geklärt sind (s. Abschnitt 2.2.3) und eine genaue Einschätzung der Quali-
tät von Biodiversität im jeweiligen ökologischen und geografischen Kontext gesehen
werden muss.
Auf Grundlage der gewonnenen Informationen in der Frühphase der Einführung
des PES-Programms sind dann die Entscheidungen hinsichtlich der Wahl der Leis-
tungserbringer und der Schutzmaßnahmen für die biologische Vielfalt zu treffen und
Verhandlungen durchzuführen. Die Kosten basieren hier vor allem auf der Ausar-
beitung der Verträge sowie der Festlegung der Zahlungshöhen und Leistungsniveaus
(vgl. Dudek und Wiener (1996), S. 15 und Richter und Furubotn (2010), S. 60).
Aufgrund der hohen Komplexität der biologischen Vielfalt und ökologischen Prozes-
se sollte hier die Gefahr von Fehlentscheidungen jedoch nicht unterschätzt werden.
Diese können hinsichtlich der Wahl der Leistungserbringer und Schutzmaßnahmen
auftreten. Allen (1991) sowie Birner und Wittmer (2004) sprechen sich dafür aus,
dass diese Kosten ebenfalls zu den Transaktionskosten gezählt werden sollten (vgl.
Allen (1991), S. 3 und Birner und Wittmer (2004) S. 15).
Nach Abschluss der Verhandlungen und Vertragsunterzeichnung kommt es zu ei-
ner Prinzipal-Agent-Beziehung zwischen den Nutznießern und Leistungserbringern
(vgl. Moxey et al. (1999), S. 189). Diese basiert darauf, dass der Schutz der biologi-
schen Vielfalt von einem anderen Wirtschaftssubjekt durchgeführt wird als von dem
eigentlichen Nutznießer. Derartige Beziehungen können durch verborgene Handlun-
gen bzw. Informationen von Seiten der Leistungserbringer gekennzeichnet sein, wel-
che auf deren opportunistisches Verhalten zurückzuführen sind (vgl. Fritsch (2011),
S. 258 und 260, Williamson (1985), S. 47 f. und Ferraro (2008), S. 811 f.). Williamson
(1985) beschreibt dieses Verhalten als „die Verfolgung des Eigeninteresses unter der
Zuhilfenahme von List“ (ebd., S. 47). Um zu gewährleisten, dass die vertraglichen
Vereinbarungen nicht durch Handlungen, welche nicht vereinbart wurden, unterlau-
fen werden, ist es erforderlich, ein Monitoringsystem zu etablieren (vgl. Moxey et al.

97



Kapitel 4 Bündelung von Ökosystemleistungen bei PES

(1999), S. 189 und Richter und Furubotn (2010), S. 60). Dadurch sollen Informa-
tionsasymmetrien zwischen den Leistungserbringern und den Nutznießern ex-ante,
also nach dem Vertragsabschluss, abgebaut und verhindert werden. Für ein effizien-
tes Monitoring der Leistungserbringer ist es erforderlich, auch nach der vollständigen
Einführung des PES-Programms weiterhin Informationen zu beschaffen. Zum einen,
um auf Grundlage der Datenbasis die Tätigkeiten der Leistungserbringer zu über-
prüfen, und zum anderen um die durchgeführten Schutzmaßnahmen vor dem Hin-
tergrund neuer wissenschaftlicher Erkenntnisse neu zu bewerten und zu evaluieren.
Somit können Fehlentwicklungen und Fehlentscheidungen rechtzeitig entdeckt und
behoben werden. In Verbindung mit der Durchführung von Monitoringbemühungen
ist auch der Aufbau eines Strafsystems notwendig, falls vertraglich vereinbarte Maß-
nahmen nicht eingehalten werden (vgl. Dudek und Wiener (1996), S. 15).
Aus Abbildung 4.1 wird deutlich, dass die verschiedenen Transaktionskosten zwar
zu unterschiedlichen Zeitpunkten auftreten, abgesehen von den Design- und Imple-
mentierungskosten, aber nach der Etablierung des PES-Programms alle weiterhin
von Bedeutung sind. Das zeitversetzte Auftreten der Transaktionskosten kann da-
mit begründet werden, dass für die Durchführung bestimmter Maßnahmen gewisse
Vorarbeiten notwendig sind. So muss bspw. vor der Implementierung eines PES-
Programms die Entscheidung für dieses Schutzinstrument erfolgen. Die einzelnen
Transaktionskosten fallen nach der vollständigen Etablierung weiterhin an, da auch
während des laufenden Programms gesellschaftliche Entscheidungen auf Grundla-
ge neuer Erkenntnisse zu treffen sind oder die Klärung von eigentumsrechtlichen
Fragen und Verhandlungen bei der Einbeziehung weiterer Teilnehmer notwendig ist
(vgl. McCann et al. (2005), S. 534 f.).

4.2.2 Einflussfaktoren auf die Transaktionskostenhöhe

Im vorherigen Teilabschnitt wurden die verschiedenen Typen von Transaktionskos-
ten, die bei Payments for Environmental Services vorkommen können, und deren
Ursachen beschrieben. Es stellt sich nun die Frage, was die ausschlaggebenden Fak-
toren für die Höhe der Transaktionskosten sind. Williamson (1981) erklärt die Höhe
der einzelnen Transaktionskosten vor allem durch die Eigenschaften der jeweiligen
Transaktion. Entscheidend sind nach Williamson (1981) die Häufigkeit, mit der eine
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Transaktion durchgeführt wird, die mit ihr verbundene Unsicherheit und deren Spe-
zifität (vgl. ebd., S. 555). Die Höhe der Transaktionskosten bei umweltpolitischen
Maßnahmen ist jedoch nicht ausschließlich von den Charakteristika der Transaktion
abhängig, sondern auch von den institutionellen Gegebenheiten und der Definition
der Verfügungsrechte (vgl. McCann et al. (2005), S. 529). Bei der Umsetzung von
Payments for Environmental Services sind beide Gruppen der Einflussfaktoren von
Bedeutung.

a) Eigenschaften einer Transaktion

Die Spezifität einer Transaktion ist stark von den Eigenschaften des Gutes oder der
Leistung abhängig, die gehandelt wird. Williamson (1985) weicht durch die Annahme
unterschiedlicher Spezifitäten von Transaktionen von der neoklassischen Annahme
standardisierter Güter und Produktionsfaktoren ab (vgl. Williamson (1985), S. 53).
Die Spezifität einer Transaktion wird in der Neuen Institutionenökonomik als das
Verhältnis von sunk costs zu Einbringungskosten verstanden. In diesem Zusammen-
hang beschreiben die Einbringungskosten den Wert der Ressource, welche für die ver-
einbarte Leistung benötigt wird und die sunk costs die Differenz der Einbringungs-
und Opportunitätskosten. Je spezifischer eine Transaktion ist, desto geringer ist die
Wahrscheinlichkeit des Einsatzes der Ressource für die Erstellung einer Leistung
in einer anderen Transaktion (vgl. Martiensen (2000), S. 284). Williamson (1981)
unterscheidet noch hinsichtlich Standortspezifität, physischer Spezifität und Human-
kapitalspezifität (vgl. ebd., S. 555).
Wird die Spezifität einer Transaktion auf den Einsatz von Payments for Environ-
mental Services übertragen, so kann für die Spezifität der Transaktion der Grad
des Schutzes einer Umweltleistung dargestellt werden (vgl. Mettepenningen et al.
(2011), S. 643). Hinsichtlich des Schutzes der biologischen Vielfalt hat die physi-
sche Spezifität, d. h. welche Komponenten von Biodiversität sollen geschützt wer-
den (s. Abschnitt 2.1), eine entscheidende Bedeutung. So dürfte etwa der Schutz
der genetischen Vielfalt, allein aufgrund der Problematik der Definition der Verfü-
gungsrechte (s. Abschnitt 2.2.2), mit höheren Transaktionskosten verbunden sein als
der eines Ökosystems. Die Definition von Verfügungsrechten an bestimmten gene-
tischen Informationen von Lebewesen in freier Natur sowie an diesen selbst, dürfte
aufgrund der örtlichen Ungebundenheit technisch sehr schwierig sein. Die Folge ist,
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dass die Transaktionskosten für die Definition der Verfügungsrechte höher sind als
der Nutzen aus dieser, wodurch sie als Ressourcen mit einem offenen Zugang belas-
sen werden (vgl. Vatn (2005), S. 265). Auch die Standortspezifität ist beim Schutz
der biologischen Vielfalt sicher ein zentraler Einflussfaktor auf die Höhe der Trans-
aktionskosten. Jede Region weist eine unterschiedliche Vegetation und somit auch
Biodiversität auf. Die Kosten für die Wahl der Schutzmaßnahmen sind somit nicht
in jeder Region gleich. PES-Programme, welche unterschiedliche Regionen umfas-
sen, sind daher mit höheren Informations- und Entscheidungskosten verbunden als
ein PES-Programm innerhalb homogener Regionen. Aber auch die Möglichkeit stan-
dardisierter Verträge für ein PES-Programm besteht bei heterogenen Regionen nicht
mehr, wodurch die Verhandlungs- und Vertragskosten steigen (vgl. Paavola und Ad-
ger (2005), S. 358 Coggan et al. (2010), S. 1780).
Williamson (1985) weist darauf hin, dass in Verbindung mit der Spezifität einer
Transaktion auch deren Unsicherheit zu betrachten ist. Je spezifischer eine Trans-
aktion, desto höher ist deren Unsicherheit. Die Höhe der Unsicherheit wiederum hat
einen Einfluss auf die Intensität des Monitorings und die damit verbundenen Kos-
ten (vgl. Williamson (1985), S. 89 f. und Coggan et al. (2010), S. 1781). Williamson
(1985) unterscheidet zwischen zwei Arten von Unsicherheit, der primären und der
sekundären. Die primäre Unsicherheit einer Transaktion ergibt sich aus dem Zu-
stand der Umwelt. Diese Form der Unsicherheit ist von den Wirtschaftssubjekten
nicht direkt beeinflussbar und führt zur begrenzten Rationalität der Wirtschafts-
subjekte (vgl. Williamson (1985), S. 45). Aufgrund der begrenzten Rationalität ist
es den Vertragspartnern nicht möglich, jede effiziente Transaktion zu erkennen (vgl.
Coggan et al. (2010), S. 1781). Beim Schutz der biologischen Vielfalt besteht ei-
ne hohe Unsicherheit bzgl. der Wirksamkeit der Schutzmaßnahmen aufgrund des
nicht vollkommenen Wissens über die Funktionsweise von Ökosystemprozessen. Die
Folgen wären unter anderem die Nichteinbeziehung relevanter Leistungserbringer in
das PES-Programm und/oder die Umsetzung falscher oder unzureichender Schutz-
maßnahmen (vgl. Falconer et al. (2001), S. 85, Mettepenningen und Huylenbroeck
(2009), S. 153 und Coggan et al. (2010), S. 1780). Zur Beseitigung dieser Form
der Unsicherheit ist es notwendig, weitere Informationen und neues Wissen bzgl.
der Bedeutung von Biodiversität für ökologische Prozesse und die potentiellen Leis-
tungserbringer zu erlangen (vgl. Coggan et al. (2010), S. 1781).
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Sekundäre Unsicherheit ist hingegen auf eine mangelnde Kommunikation der Ver-
tragspartner zurückzuführen, z. B. wenn Leistungserbringer und Nutznießer gleich-
zeitig, ohne die Möglichkeit der Abstimmung, Entscheidungen treffen müssen (vgl.
Martiensen (2000), S. 285). Williamson (1985) weist jedoch darauf hin, dass dies
nicht auf ein strategisches Verhalten der Wirtschaftssubjekte zurückzuführen ist.
Daher grenzt er von dem Begriff der sekundären Unsicherheit, den der Verhalten-
sunsicherheit ab (vgl. ebd., S. 56ff.). Bei dieser Form von Unsicherheit werden, wie im
Abschnitt 4.2.1 beschrieben, Informationen nicht oder falsch weitergegeben, um aus
diesen künstlichen Informationsasymmetrien einen Nutzen zu ziehen. Zur Verhinde-
rung eines solchen Verhaltens ist die Etablierung eines Monitoring- und Strafsystems
erforderlich (vgl. Coggan et al. (2010), S. 1781). Das Problem der Verhaltensunsi-
cherheit verschärft sich darüber hinaus, wenn die Anzahl der Leistungserbringer
steigt und die Gruppe der Leistungserbringer sehr heterogen ist (vgl. Falconer et al.
(2001), S. 85 und Mettepenningen et al. (2011), S. 642).
Die Häufigkeit einer Transaktion ist die dritte Eigenschaft, welche die Höhe der mit
einem PES-Programm verbundenen Transaktionskosten bestimmt. Fallen für die
Einbeziehung eines bestimmten Teilnehmers oder bei der Etablierung eines PES-
Programms generell hohe Transaktionskosten zu Beginn an, so ist der Vertrags-
abschluss für eine einmalige Transaktion nicht lohnend. Eine sich wiederholende
Vertragsbindung hingegen kann dazu führen, dass eine Einbeziehung des Teilneh-
mers oder die Umsetzung eines solchen Programms trotzdem in Betracht gezogen
wird (vgl. Martiensen (2000), S. 286). Darüber hinaus kommt es durch wiederhol-
te Vertragsabschlüsse zwischen den gleichen Vertragspartner zu Lernkurveneffekten,
wodurch es zu einer Reduzierung der Transaktionskosten kommen kann (vgl. Nils-
son (2009) nach Coggan et al. (2010), S. 1780 und Rorstad et al. (2007), S. 2).
Diese resultieren aus der Verringerung der Unsicherheit über den Vertragspartner
hinsichtlich dessen Handlungen und des damit geringeren Aufwandes der Informa-
tionsbeschaffung (vgl. Mettepenningen und Huylenbroeck (2009), S. 154).

b) Institutionelle Rahmenbedingungen

Neben den Eigenschaften einer Transaktion haben auch die institutionellen Rahmen-
bedingungen und Normen einen Einfluss auf die Höhe der Transaktionskosten. Eine
entscheidende Frage in diesem Zusammenhang ist die Art der Definition von Verfü-
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gungsrechten innerhalb eines Landes. Sind diese aufgrund gesellschaftlicher Normen
oder technischer Möglichkeiten nicht eindeutig definiert, so hat dies Auswirkungen
auf die politischen Transaktionskosten, wenn eine Änderung der bestehenden Struk-
tur notwendig ist. Coggan et al. (2010) sprechen sich jedoch dafür aus, dass eine
Umsetzung umweltpolitischer Maßnahmen möglichst innerhalb des bestehenden in-
stitutionellen Rahmens erfolgen sollte. Dadurch kann es nach ihrer Ansicht zu einer
Reduzierung der Informationskosten kommen. Aber auch die Transaktionskosten
des Monitorings können durch die Nutzung eines bestehenden Monitoringsystems
reduziert werden (vgl. Coggan et al. (2010), S. 1781).
Ebenso beeinflusst die institutionelle Ausgestaltung von Payments for Environmen-
tal Services die Höhe der Transaktionskosten. Mettepenningen et al. (2011) verbin-
den mit einer zentralistischen Organisationsform eines PES-Programms zwar ge-
ringere Transaktionskosten, gleichzeitig kann dies jedoch zu einer Verringerung der
Effektivität führen (vgl. ebd., S. 643). Eine dezentrale Organisationsstruktur ist vor
allem dann vorzuziehen, wenn sich Ökosystemleistungen und damit auch Payments
for Environmental Services nicht nur auf eine homogene Region beschränken. Durch
einen dezentralen Ansatz, bei dem wichtige Entscheidungen auf unteren Ebenen an-
gesiedelt werden, ist es besser möglich auf die individuellen Gegebenheiten innerhalb
einer Region einzugehen (s. Abschnitt 3.2.2).
Aber auch der Umfang von Payments for Environmental Services, welcher bspw.
durch die Einbeziehung verschiedener Ökosystemleistungen bestimmt wird, wirkt
sich auf die Höhe der Transaktionskosten aus. Mit der Einbeziehung mehrerer Öko-
systemleistungen ist jedoch nicht automatisch eine Reduzierung der Transaktions-
kosten verbunden. Mettepenningen et al. (2011) weisen darauf hin, dass es zwar zu
einer Verringerung der gesamten Transaktionskosten kommen kann, wenn für die
Umweltleistungen die gleichen Ressourcen genutzt werden können (vgl. Cacho et al.
(2005), S. 610 und Mettepenningen et al. (2011), S. 643). Dennoch wäre auch ein
Anstieg möglich, wenn es zu keinen Synergieeffekten durch die Einbeziehung weiterer
Zielgrößen kommt (vgl. Mettepenningen et al. (2011), S. 643).
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4.3 Methoden zur Bündelung von
Ökosystemleistungen innerhalb von Payments
for Environmental Services

Im Abschnitt 3.4 wurde kurz dargestellt, dass es, aufgrund zu hoher Transaktions-
kosten, zur Ineffizienz bei Payments for Environmental Services zum Schutz von
Biodiversität oder erst gar nicht zu deren Etablierung kommen kann. Es ist somit
notwendig, Strategien zu entwickeln, um die mit einem PES-Programm verbundenen
Transaktionskosten zu senken und so dessen Effizienz sicherzustellen. Eine Möglich-
keit der Senkung von Transaktionskosten wird in der Bündelung von Biodiversität
mit anderen Ökosystemleistungen gesehen (vgl. Chomitz et al. (1998), S. 7, Kline
et al. (2009), S. 209 und Deal et al. (2012) S. 74). In diesem Abschnitt soll der Begriff
der Bündelung sowohl in der mikroökonomischen Theorie als auch bei der Umset-
zung von Payments for Environmental Services geklärt und verschiedene Methoden
der Bündelung dargestellt werden.
In der mikroökonomischen Theorie wird unter der Bündelung von Produkten die
Kombination von zwei oder mehreren Produkten verstanden, so dass es dem Kon-
sumenten nicht möglich ist, beide Produkte einzeln zu kaufen (vgl. Perloff (2008),
S. D-1 und Pindyck und Rubinfeld (2005), S. 533). Ziel der Bündelung ist die Ab-
schöpfung der Konsumentenrente durch den Anbieter (vgl. Endres und Martiensen
(2007), S. 446). Damit dieses Ziel erreicht wird, muss die Nachfragestruktur der je-
weiligen Produkte heterogen sein und es muss dem Anbieter nur beschränkt möglich
sein, Strategien der Preisdiskriminierung anzuwenden (vgl. Pindyck und Rubinfeld
(2005), S. 533 und Endres und Martiensen (2007), S. 446).
Die Voraussetzung der heterogenen Nachfragestruktur ist bei Biodiversität sicher
erfüllt. Jedoch muss unterschieden werden, ob sich die Folgen eines Verlustes regio-
nal oder global auswirken. Sind die Folgen eines Verlustes von Biodiversität global
spürbar, so unterscheiden sich das Interesse und die Zahlungsbereitschaft regional
sicher nicht zu stark. Sind die Folgen jedoch auf eine bestimmte Region begrenzt, so
ist die Nachfrage nach Schutzmaßnahmen von Biodiversität in dieser Region wahr-
scheinlich hoch, in weiter entfernten Regionen aber eher gering. Es muss aber auch
darauf hingewiesen werden, dass das Bewusstsein für die Bedeutung der biologischen

103



Kapitel 4 Bündelung von Ökosystemleistungen bei PES

Vielfalt vorhanden sein muss, damit eine Zahlungsbereitschaft für deren Schutz ent-
steht. Daher ist die Unterschiedlichkeit der Nachfrage meist mit dem zu geringen
Bewusstsein der Bedeutung und auch den in Abschnitt 2.3.3 beschrieben Gutscha-
rakteristika von Biodiversität zu erklären.
Im Unterschied zur Bündelung von Produkten, welche private Güter sind, unter-
scheidet sich die Bündelung von Biodiversität mit anderen Ökosystemleistungen
innerhalb eines PES-Programms vor allem hinsichtlich der Gründe für die Bün-
delung. Zur Begründung der Bündelung von Ökosystemleistungen wird der hohe
Abstraktionsgrad der biologischen Vielfalt angeführt. Biodiversität kann aufgrund
dessen von den Nutznießern nur schwer erfasst werden und somit ist deren Zah-
lungsbereitschaft auch eher gering. Des Weiteren ist die Monetarisierung nur sehr
schwer und nicht vollständig möglich.8 Der erhöhte Aufwand für die Vermittlung
der Bedeutung von Biodiversität sowie die Problematik der Monetarisierung führen
zu einem Anstieg der Transaktionskosten eines PES-Programms. Dadurch würde
die Gefahr der Ineffizienz dieses umweltpolitischen Instrumentes zum Schutz biolo-
gischer Vielfalt steigen (vgl. Wendland et al. (2009), S. 2). Somit ist eine Umsetzung
von PES-Programmen für Ökosystemleistungen, welche einen geringeren Abstrakti-
onsgrad besitzen und leichter monetarisierbar sind, wahrscheinlicher (vgl. Olsen und
Bishop (2009), S. 13). Dies kann jedoch zur Folge haben, dass es durch die separate
Förderung von Ökosystemleistungen zu einem Verlust anderer Ökosystemleistungen,
welche einen höheren Abstraktionsgrad haben und schwerer monetarisierbar sind,
kommen kann(z. B. Biodiversität)9 (vgl. Landell-Mills und Porras (2002), S. 183).

Neben der Hoffnung auf sinkende Transaktionskosten sollen somit durch die
Bündelung auch die eben angesprochenen Probleme umgangen werden. Ferner müs-
sen bei der Bündelung von Biodiversität mit anderen Ökosystemleistungen andere
Voraussetzungen erfüllt sein, als die bei der Bündelung von zwei oder mehreren
privaten Gütern. Entscheidend für die Einbeziehung des Schutzes von Biodiversität
in ein PES-Programm einer anderen Ökosystemleistung ist das Wissen über deren
gegenseitige Beeinflussung. Dies ist notwendig, damit trade-offs zwischen den ver-

8 Auf die Problematik der ökonomischen Bewertung von Biodiversität wurde im Abschnitt 2.3.2
eingegangen.

9 Beispiele finden sich vor allem in der Förderung von Biokraftstoffen zur Senkung des CO2-
Ausstoßes, bei dem dann jedoch nicht auf andere ökologische Konsequenzen geachtet wird (vgl.
Koh und Ghazoul (2008), S. 2454 und Scharlemann und Laurance (2008), S. 44).
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schiedenen Ökosystemleistungen innerhalb eines PES-Programs verhindert werden
können (vgl. Wendland et al. (2009), S. 11). Vor allem zwischen Versorgungsleistun-
gen und regulierenden und kulturellen Leistungen ist ein trade-off zu erwarten. Eine
Förderung der Versorgungsleistungen eines Ökosystems kann somit zu einer Verrin-
gerung der regulierenden und kulturellen Leistungen führen (vgl. Raudsepp-Hearne
et al. (2010), S. 5243f.). Aus diesem Grund sollte eine Bündelung nur erfolgen, unab-
hängig von der Methode, wenn es sich bei den Ökosystemleistungen um Leistungen
handelt, welche eine Kuppelproduktion darstellen.
Zur Bündelung von Biodiversität mit anderen Ökosystemleistungen stehen verschie-
dene Ansätze zur Verfügung. Eine Möglichkeit ist die Bündelung von Ökosystem-
leistungen mit einem privaten Gut, als Beispiel kann hier die Schönheit der Na-
tur mit dem privaten Gut Tourismus zu dem Gut Ökotourismus gebündelt werden
(vgl. Heal (2003), S. 555). Die zweite Möglichkeit ist die Bündelung von verschie-
denen Ökosystemleistungen miteinander. Dieser Ansatz ist dann hilfreich, wenn es
sich bei bestimmten Leistungen von Ökosystemen um Kuppelprodukte handelt (vgl.
Landell-Mills und Porras (2002), S. 183 ff.). In der weiteren Analyse der Wirkungen
durch die Bündelung von Ökosystemleistungen soll der zweite Ansatz weiterverfolgt
werden. Daher werden verschiedene Möglichkeiten der Bündelung innerhalb die-
ses Ansatzes im Folgenden dargestellt. Bei der Bündelung von zwei oder mehreren
Ökoystemleistungen können zwei Möglichkeiten herangezogen werden: der Ansatz
der zusammengefügten Bündel und der Einkaufskorb-Ansatz.
Der Ansatz der zusammengeführten Bündel ist dadurch gekennzeichnet, dass für ver-
schiedene Ökosystemleistungen eine Zahlung durch ein Payment for Environmental
Services Programm erfolgt. Der Landbesitzer, der an diesem PES-Programm teil-
nimmt, erhält somit keine separaten Zahlungen für jede einzelne von ihm bereit-
gestellte Ökosystemleistung (vgl. Landell-Mills und Porras (2002), S. 184 f. und
Deal et al. (2012), S. 72). Die verschiedenen Ökosystemleistungen werden inner-
halb des gleichen institutionellen Rahmens bereitgestellt (vgl. Deal et al. (2012),
S. 72). Dieser Ansatz der Bündelung von Biodiversität mit anderen Ökosystem-
leistungen entspricht der angeführten Definition der Bündelung von Perloff (2008).
Vorteilhaft ist diese Methode der Bündelung, wenn schwer monetarisierbare Ökosys-
temleistungen (z. B. Biodiversität) mit leichter monetarisierbaren Leistungen (z. B.
CO2-Speicherung) von Ökosystemen verbunden werden (vgl. Wendland et al. (2009),

105



Kapitel 4 Bündelung von Ökosystemleistungen bei PES

S. 2). Ein weiterer Vorteil dieser Methode ist in der Senkung der Transaktionskos-
ten zu sehen, da Ökosystemleistungen mit geschützt werden, für welche sonst auf-
grund zu hoher Transaktionskosten kein PES-Programm aufgelegt werden würde
(vgl. Landell-Mills und Porras (2002), S. 185 und Wendland et al. (2009), S. 2 und
12). Die Nachteile der Methode sind darin zu sehen, dass der Käufer sich nicht
individuell für eine Leistung entscheiden kann und dass es durch die Anwendung
eines Einheitspreises für das Bündel der Umweltleistungen keine Knappheitssigna-
le bezüglich der einzelnen Ökosystemleistung durch deren relativen Preis angezeigt
werden. Durch diese beiden Nachteile ist mit einer Verringerung der allokativen Effi-
zienz des PES-Programms zu rechnen, wobei dieser Effizienzverlust einem möglichen
Effizienzgewinn durch die Bündelung, aufgrund der potentiellen Einsparungen von
Transaktionskosten, gegenübergestellt werden muss.
Im Gegensatz dazu ist die Methode des Einkaufskorbes auf die Konsumentensouverä-
nität ausgerichtet. Bei dieser Methode werden zwar auch durch ein PES-Programm
verschiedene Umweltleistungen geschützt, es erfolgen jedoch separate Zahlungen
für jede einzelne dieser Ökosystemleistungen (vgl. Landell-Mills und Porras (2002),
S. 185 und Deal et al. (2012), S. 72). Durch separate Zahlungen für die einzelnen
Ökosystemleistungen werden dem Nutznießer die Knappheitsverhältnisse der ein-
zelnen Leistungen signalisiert, was zu einer höheren allokativen Effizienz als beim
Ansatz der zusammengeführten Bündel führt. Der Nachteil besteht jedoch darin,
dass es durch die Bewertung der einzelnen Ökosystemleistungen und Festlegung der
separaten Zahlungen zu institutionellen Effizienzverlusten hinsichtlich der Transak-
tionskosten kommen kann (vgl. Landell-Mills und Porras (2002), S. 185). Für die
Entscheidung, welche dieser beiden Methoden angewandt werden sollte, müssten die
institutionellen Effizienzgewinne bzw. -verluste aufgrund der Bündelung verglichen
werden, insbesondere in Hinblick auf die Senkung der Transaktionskosten und die
möglichen allokativen Effizienzgewinne bzw. -verluste.

106



Kapitel 4.4 Analyse der Wirkungen von Transaktionskosten bei PES

4.4 Mikroökonomische Analyse der Wirkungen
von Transaktionskosten bei Payments for
Environmental Services

Im folgenden Abschnitt erfolgt die Analyse hinsichtlich der Wirkungen von Transak-
tionskosten und der Bündelung von Ökosystemleistungen innerhalb von Payments
for Environmental Services. Von zentralem Interesse ist hierfür, ob durch die Bünde-
lung von Biodiversität mit einer anderen Ökosystemleistung ein effizienterer Schutz
von Biodiversität durch Payments for Environmental Services erfolgen kann. Zu
klären ist in diesem Zusammenhang, welche Bedingungen für eine Reduzierung der
Transaktionskosten durch die Bündelung zweier Umweltleistungen vorliegen müs-
sen.
Die Analyse erfolgt innerhalb des Abschnittes wie folgt: zuerst werden die Wir-
kungen zweier separater PES-Programme ohne Transaktionskosten hinsichtlich der
Bereitstellung von Biodiversität und der Speicherung von Kohlenstoffdioxid sowie
der Änderung der Produktionsweise dargestellt. Die Änderung der Produktionswei-
se wird in diesem Zusammenhang durch die Änderung der Nachfrage der Produkti-
onsfaktoren durch die Leistungserbringer abgebildet. In einem zweiten Schritt wird
die Annahme einer transaktionskostenfreien Welt fallen gelassen. Die Wirkungen
der Transaktionskosten werden dann durch den Vergelich mit dem Referenzmodell
dargestellt. Hierbei sind wieder die Wirkungen bzgl. der Bereitstellung der beiden
Ökosystemleistungen und der Änderung der Nachfrage der Produktionsfaktoren von
zentralem Interesse. Als dritter Schritt erfolgt dann die Analyse der Bündelung von
Biodiversität mit der Speicherung von CO2 innerhalb eines PES-Programms als ei-
ne Möglichkeit der Reduzierung der Transaktionskosten. Zentrales Interesse hierbei
sind die Voraussetzungen, welche eine Reduzierung der Transaktionskosten ermög-
lichen sowie die Wirkungen auf die Bereitstellung der Ökosystemleistungen und der
Nachfrage nach den Produktionsfaktoren.
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4.4.1 Referenzmodell – Separate PES-Programme ohne
Transaktionskosten

Innerhalb des Referenzmodells wird eine Situation beschrieben, in der zwei separate
PES-Programme, eines für Biodiversität und eines für die Speicherung von Koh-
lenstoffdioxid, bestehen. Abgesehen wird von der Existenz von Transaktionskosten,
welche mit den PES-Systemen verbunden sind. Das Referenzmodell dient dann als
Vergleichspunkt, um die Wirkungen der Transaktionskosten und der Bündelung bei-
der PES-Programme darzustellen.
Zuerst wird der analytische Rahmen dargestellt, mit dessen Hilfe dann die Wir-
kungen auf die Bereitstellung der beiden Ökosystemleistungen und die Änderung
der Nachfrage des Leistungserbringers nach den Produktionsfaktoren beschrieben
werden.

a) Analytischer Rahmen

Bevor die Wirkungen von Payments for Environmental Services auf den Umwelt-
märkten und die Nachfrage der Produktionsfaktoren dargestellt werden, wird der
analytische Rahmen aufgezeigt. Von zentralem Interesse sind dafür die Darstel-
lung der Seite der Nutznießer bzw. Nachfrager und das Entscheidungskalkül so-
wie die Produktionsprozesse der Leistungserbringer. Ein wesentlicher struktureller
Unterschied zwischen den beiden Verhandlungsseiten liegt darin, dass die Nachfra-
geseite ausschließlich durch einen Nachfrager repräsentiert wird, während die Seite
der Leistungserbringer aus mehreren Wirtschaftsubjekten besteht. Die beiden PES-
Programme sind somit durch eine monopsonistische Struktur gekennzeichnet.10 Für
die Analyse der Nachfrageänderungen nach den einzelnen Produktionsfaktoren sind
die Zusammenhänge zwischen den verschiedenen Produktionsprozessen von entschei-
dender Bedeutung.

aa) Nutznießer können, wie im Abschnitt 3.2.1 dargestellt, entweder der Staat,
staatliche Instanzen, internationale Organisationen, Nichtregierungsorganisationen
10 Die monopsonistische Struktur der PES-Programme kann auch künstlich herbeigeführt werden,

bspw. wenn staatliche Instanzen als alleiniger Nachfrager auftreten. Die tatsächliche Nachfrage
setzt sich dann zwar aus verschiedenen Individuen zusammen, wird aber durch die staatliche
Instanz innerhalb des jeweiligen PES-Programms gebündelt.
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oder private Unternehmen sein. Da Biodiversität nicht nur eine lokale Ökosystem-
leistung darstellt, sondern auch globale Effekte hat, besteht die Gefahr eines Tritt-
brettfahrerverhaltens (vgl. Chomitz et al. (1998), S. 15 und Kemkes et al. (2010),
S. 2071). Um dieses auszuschließen wird im Folgenden angenommen, dass es sich bei
dem Nutznießer bzw. Nachfrager innerhalb der beiden Payments for Environmental
Services um einen Staat, eine internationale staatliche Organisation oder Nichtre-
gierungsorganisation handelt, welche als einziger Nachfrager auftritt. Die beiden
PES-Programme unterliegen somit einer monopsonistischen Struktur. Diese ist da-
durch gekennzeichnet, dass die Preissetzungsmacht auf Seiten der Nachfrager bzw.
Nutznießer liegt (vgl. Pindyck und Rubinfeld (2005), S. 479). Da die Grundidee der
Payments for Environmental Services jedoch auf dem Nutznießerprinzip des Coase-
Theorems basiert, wird diese Marktmacht zu einem gewissen Grad eingeschränkt.
Das Recht der Zerstörung der biologischen Vielfalt liegt bei den Leistungserbringern
und muss diesen abgekauft werden. Sie haben somit einen gewissen Einfluss auf die
bereitgestellte Menge von Biodiversität und die Speicherung von CO2 bei einem vor-
gegeben Preis bzw. auf die Preise für die beiden Ökosystemleistungen, wenn durch
die Nutznießer ein bestimmtes Schutzniveau vorgegeben wird.
Ziel des Nachfragers des PES-Programms zum Schutz der biologischen Vielfalt ist
die Maximierung des gesellschaftlichen Nutzens bzgl. der Biodiversität bt unter Be-
achtung der anfallenden Kosten. Die Kosten für den Schutz der Biodiversität sind
aus Sicht des Nutznießers in einer Situation ohne Transaktionskosten die gesamten
Ausgaben für den Schutz der biologischen Vielfalt, welche sich aus dem Stückpreis
pb(bt) und der bereitgestellten Menge von Biodiversität bt berechnen.
Ebenso wie das PES-Programm für den Schutz der biologischen Vielfalt, lässt sich
auch das PES-Programm für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid darstellen. Ziel
ist es nun, den gesellschaftlichen Nutzen Ut bzgl. des gespeicherten Kohlenstoffdi-
oxids co2 zu maximieren. Zu beachten ist dabei erneut die Kostenfunktion des PES-
Programms, welche wieder durch die Gesamtausgaben beschrieben werden kann.
Der Stückpreis für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid lautet pco2(co2) und die
gespeicherte Menge an Kohlenstoffdioxid co2t .

ab) Leistungserbringer des Schutzes biologischer Vielfalt sind vor allem die Ver-
ursacher bzw. potentiellen Verursacher des Verlustes der Biodiversität (s. Abschnitt
3.1.1 und 3.2.1). Aus diesem Grund ist es, wie im Abschnitt 3.2.1 beschrieben, von
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großer Bedeutung die Ursachen des Verlustes der biologischer Vielfalt zu kennen
(vgl. Salzman (2005), S. 902).
Aufgrund der Möglichkeit der Leistungserbringer, sowohl das marktfähige Gut als
auch Biodiversität und die Speicherung von CO2 anzubieten, handelt es sich um ein
Mehrproduktunternehmen. Dieses ist dadurch gekennzeichnet, dass sich die Pro-
duktionsprozesse in der Form gegenseitig beeinflussen, dass sie entweder um Pro-
duktionsfaktoren konkurrieren oder der Einsatz eines Produktionsfaktors positive
oder negative Auswirkungen auf die Produktion des anderen Gutes hat (vgl. Vin-
cent und Binkley (1993), S. 371 f., Barbier und Burgess (1997), S. 175, Kortmann
(2002), S. 201 und Vatn (2002), S. 312).
Im Folgenden sollen die Beziehungen der Produktionsprozesse näher beschrieben
und das Entscheidungskalkül eines Leistungserbringers dargestellt werden.

1. Produktionsfunktionen: Unternehmen, welche mehrere Güter oder Leistun-
gen erzeugen und diese anbieten, sind durch verschiedene Produktionsprozesse ge-
kennzeichnet, die in einem bestimmten Verhältnis zueinander stehen. Vatn (2002)
spricht in diesem Zusammenhang von integrierten Produktionssystemen (vgl. ebd.,
S. 312). Bei diesen sind ein komplementäres und substitutives Produktionsverhält-
nis zu unterscheiden. Während die Produktionsprozesse von Biodiversität und der
Speicherung von Kohlenstoffdioxid11 in einem komplementären Verhältnis zueinan-
der stehen, handelt es sich bei dem Produktionsprozess des marktfähigen Gutes
zu den beiden Ökosystemleistungen um ein substitutives Verhältnis (vgl. Wossink
und Swinton (2007) S. 298 f.). Komplementäre Produktionsprozesse sind dadurch
gekennzeichnet, dass für die Bereitstellung der beiden Leistungen die gleiche Produk-
tionstechnologie12 genutzt wird. Eine Erhöhung des Niveaus an biologischer Vielfalt
führt hierbei nicht zu einer Minderung der gespeicherten Menge an Kohlenstoffdi-
oxid. Kortmann (2002) spricht bei einem solchen Produktionsverhältnis von einer
Kuppelproduktion. Im Gegensatz dazu ist ein substitutives Produktionsverhältnis
durch einen negativen Effekt aufgund einer Ausweitung der Produktion des marktfä-
higen Gutes auf die Bereitstellung der beiden Ökosystemleistungen gekennzeichnet.
11 Wie schon im Abschnitt 2.2.1 angesprochen wurde, handelt es sicher nicht um einen rein ökono-

mischen Produktionsprozess, sondern um einen ökologischen Produktionsprozess welcher einem
menschlichen Einfluss unterliegt.

12 Der Begriff der Produktionstechnologie beschreibt im Zusammenhang mit der Bereitstellung
ökologischer Leistungen die Ökosystemprozesse, auf die diese zurückzuführen sind.
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Die beiden Produktionsprozesse stehen somit in Konkurrenz um die verfügbaren
Produktionsfaktoren, es handelt sich daher um eine Alternativproduktion (vgl. Kort-
mann (2002), S. 201 und Vatn (2002), S. 313).
Es wird im Folgenden zwischen dem Produktionsprozess der Ökosystemleistungen
und dem des marktfähigen Gutes unterschieden. Beide benötigen zwingend Boden at

als Produktionsfaktor und konkurrieren um diesen. Der gesamte Bestand an Boden
at wird im zeitlichen Ablauf als konstant angesehen. Unterschieden wird zwischen na-
türlichem Boden anat

t , welcher in den Schutz von Biodiversität und der Speicherung
von CO2 eingeht, sowie ökonomisch genutztem Boden aw

t , welcher in die Produktion
des marktfähigen Gutes eingeht (vgl. Vatn (2002), S. 313).
Für die Produktion des marktfähigen Gutes wird neben der wirtschaftlich genutzten
Bodenfläche auch Kapital kt als weiterer Produktionsfaktor benötigt. Dieser soll ein
Bündel aller weiteren Produktionsfaktoren darstellen, welche für die jeweilige Pro-
duktion benötigt werden. Wird bspw. eine landwirtschaftliche Produktion betrach-
tet, so handelt es sich hierbei um Saatgut, Dünger, Maschinen usw. (vgl. Jackson
et al. (2007), S. 199). Der Produktionsprozess dieses Gutes wird durch eine Cobb-
Douglas-Produktionsfunktion mit positiven aber abnehmenden Grenzprodukten13

dargestellt (vgl. Schöler (1999), S. 69). Die Produktionsfunktion des marktfähigen
Gutes lautet somit:

yt = y(aw
t , kt). (4.1)

Die partielle Produktionsfunktion lässt sich wie in Abbildung 4.2 darstellen. Der
Ertrag des marktfähigen Gutes wächst mit abnehmenden Grenzraten bei einem An-
stieg von ökonomisch genutztem Boden aw

t , bei Konstanz von Kapital kt.
Aufgrund des substitutiven Verhältnisses der Produktion des marktfähigen Gutes
und der beiden Ökosystemleistungen ist der bisher beschriebene Produktionspro-
zess von den der beiden Ökosystemleistungen abzugrenzen. Wie in der Produktion
des marktfähigen Gutes wird auch für den Schutz von Biodiversität und der Speiche-
rung von Kohlenstoffdioxid Boden zwingend benötigt. Des Weiteren hat der Bestand
an Biodiversität aus der vorherigen Periode bt−1 einen positiven Einfluss auf die Be-
reitstellung der beiden Umweltleistungen in Periode t.

13 ∂yt

∂aw
t

, ∂yt

∂kt
> 0 und ∂2yt

∂aw2
t

, ∂2yt

∂k2
t

< 0.
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Abbildung 4.2: Produktionsfunktion yt

yt

aw
t

kt = konstant

Abbildung 4.3: Produktionsfunktion bt

bt

bt−1

aw
t , kt = konstant

bt−1
κ

Quelle: Eigene Darstellung.

Der Einsatz des für die Produktion von yt benötigten Kapitals kt hingegen führt zu
einer Zerstörung biologischer Vielfalt und Reduzierung der Aufnahmefähigkeit von
Kohlenstoffdioxid ∂bit

∂kit
< 0 und ∂co2it

∂kit
< 0 (vgl. Omer et al. (2007), S. 311 und Brock

et al. (2009), S. 270 f.). Formal lässt sich der ökologische Produktionsprozess beider
Ökosystemleistungen wie folgt darstellen:

bt

co2t

⎫⎬
⎭ = f(bt−1, anat

t , kt). (4.2)

Der positive Effekt, der vom Bestand an Biodiversität in der vorherigen Periode
ausgeht, wird jedoch durch die maximale Aufnahmefähigkeit eines Ökosystems be-
grenzt. Je näher der Biodiversitätbestand der vorherigen Periode an die Aufnah-
mefähigkeit eines Ökosystems κ herankommt, desto geringer ist der Effekt, den
der Biodiversitätsbestand aus der vorangegangen Periode auf die Bereitstellung der
Biodiversität und Kohlenstoffdioxidspeicherung zum Zeitpunkt t hat (s. Abb. 4.3).
Der Grund für diesen Rückgang der Biodiversität ist dadurch zu erklären, dass es
Ökosystemen nicht möglich ist, unendlich viel Biodiversität bzw. Biomasse aufzu-
nehmen (siehe hierzu auch Abschnitt 2.2.2). Mit einer Annäherung des Biodiversi-
tätsbestands an die Aufnahmefähigkeit des Ökosystems bewegt sich das Ökosystem
in die Phase der kreativen Zerstörung. In diesem bricht es zusammen und kann sei-
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ne Funktionen nicht mehr oder nur noch sehr eingeschränkt erfüllen (vgl. Holling
(1987), S. 145, Omer et al. (2007), S. 311 und Brock et al. (2009), S. 270 f.).
Die Ausweitung des natürlichen Bodens anat

t führt dazu, dass mehr Flächen zur Er-
haltung von natürlichen Lebensräumen und Ökosystemen bereitstehen und es somit
zu einem Anstieg der Ökosystemleistungen kommt. Wird in der Produktionsfunkti-
on für die Ökosysteme der natürlich belassene Boden durch anat

t = at − aw
t ersetzt,

so wird ersichtlich, dass die Ausweitung von landwirtschaftlich genutztem Boden zu
einem Rückgang der beiden Ökosystemleistungen führt.

2. Entscheidungskalkül: Da der Leistungserbringer gemäß des Nutznießer-Prinzips
das Recht zur Zerstörung der biologischen Vielfalt und der Einschränkung der Spei-
cherung von Kohlenstoffdioxid hat, liegt die Entscheidung über die Aufteilung der
Bodenflächen und den Einsatz des Kapitals der Produktion für das marktfähige Gut
bei ihm. Wie er die Aufteilung seiner Produktion bzgl. des marktfähigen Gutes oder
der beiden Ökosystemleistungen gestaltet, hängt davon ab, wie hoch der Gewinn für
das marktfähige Gut und die Ökosystemleistungen ist.
Da es sich bei der biologischen Vielfalt und der Speicherung von Kohlenstoffdioxid
um freie Güter bzw. Externalitäten mit dem Charakter freier Güter handelt, hat
der Leistungserbringer ohne internalisierende Handlungen keinen Anreiz, diese bei-
den Ökosystemleistungen anzubieten (s. Abschnitt 2.3.3). Mit der Etablierung der
PES-Programme besteht nun die Möglichkeit für die potentiellen Leistungserbringer,
Einnahmen oder gar einen Gewinn aus der Bereitstellung der beiden Ökosystemleis-
tungen zu generieren. Wie oben beschrieben gibt es verschiedene Ansätze für die
Bemessungsgrundlage der Zahlungen (s. Abschnitt 3.2.2). Für die weitere Analyse
soll die Bestandsmethode des direkten Ansatzes genutzt werden. Der Grund liegt
vor allem in der höheren Effizienz und Effektivität, die dieser Methode zugesprochen
werden. Dieser Effekt ist darauf zurückzuführen, dass bei ihr ein direkter Zusammen-
hang zwischen der gewünschten Leistung und der Zahlung besteht (vgl. Angelsen
und Wert-Kanounnikoff (2008), S. 17 und 19), wodurch eine präzisere Steuerung
des gewünschten Zieles erfolgen kann (vgl. Ferraro und Simpson (2002), S. 349). Die
Erlösfunktion der Leistungserbringer kann somit auf drei Einnahmequellen zurück-
geführt werden und lautet:

Et = pyyt + pbbt + pco2co2t . (4.3)
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Aufgrund der Etablierung der PES-Programme sind jedoch nicht nur die Kosten der
Produktion für das marktfähige Gut bei der Bestimmung des Gewinnes zu berück-
sichtigen. Auch die Kosten, die mit der Bereitstellung der beiden Ökosystemleistun-
gen verbunden sind, dürfen nicht außer Acht gelassen werden (s. Abschnitt 3.3).
Auf Grundlage des Gewinnmaximierungskalküls werden im Folgenden die Effekte
der Einführung von Payments for Environmental Services zum einen auf den beiden
Umweltmärkten dargestellt. Zum anderen wird die Wirkung auf die Nachfrage nach
den Produktionsfaktoren analysiert. Deren Veränderung weist auf eine Verschiebung
der Produktion zwischen den beiden Produktionssystemen hin.

b) Effekte auf den Umweltmärkten

Die Etablierung der beiden PES-Programme ermöglicht es die Bereitstellung der
beiden Ökosystemleistungen über ein marktähnliches System zu gewährleisten. Die-
ses ist wie oben beschrieben durch eine monopsonistische Struktur gekennzeichnet,
um so die Gefahr des Trittbrettfahrerverhaltens einzuschränken oder gar gänzlich zu
verhindern. Aus diesem Grund ist es dem Nachfrager innerhalb der PES-Programme
möglich, den Preis für die jeweilige Leistung festzusetzen. Auf der Seite der Leis-
tungserbringer besteht jedoch eine wettbewerbliche Struktur, so dass diese Preisneh-
mer des von den Nutznießern festgelegten Preises sind (vgl. Pindyck und Rubinfeld
(2005), S. 481).
Zur analytischen Herleitung der Preise für die beiden Ökosystemleistungen, welche
durch die beiden PES-Programme festgelegt werden, soll der Nettonutzen NUt der
Gesellschaft aus der Bereitstellung von Biodiversität und der Speicherung von CO2

maximiert werden. Der Nettonutzen ist jeweils definiert als die Differenz der gesell-
schaftlichen Nutzenfunktion und den Ausgaben (vgl. Pindyck und Rubinfeld (2005),
S. 481). Da beide Programme ihre finanziellen Mittel separat zugewiesen bekommen,
muss über die optimale Aufteilung des Budgets auf beide Ökosystemleistungen in-
nerhalb der PES-Programme nicht mehr entschieden werden.14

14 Dies kann man sich so vorstellen, dass die finanziellen Mittel der beiden PES-Programme aus
Steuern, bei staatlichen PES-Programmen, oder Spenden, bei NGO’s, finanziert werden. Eine
Aufteilung des gesamtgesellschaftlichen Budgets erfolgt dann schon auf der Ebene der privaten
Individuen bei deren individuellem Nutzenmaximierungskalkül.
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Das Entscheidungskalkül lautet somit für

• Biodiversität:
max.! NUt = U(yt, bt, co2t) − pb(bt)bt (4.4)

• und CO2-Speicherung:

max.! NUt = U(yt, bt, co2t) − pco2(co2t)co2t . (4.5)

Aus beiden Nettonutzenfunktionen können nun durch deren Differenzierung nach
den jeweiligen Umweltleistungen die Preise bestimmt werden.15 Diese lauten für

• Biodiversität:
pb(bt)∗ = ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt (4.6)

• und CO2-Speicherung:

pco2(co2t)∗ = ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t . (4.7)

Aufgrund der Preissetzungsmacht der Nutznießer erfolgt die Festlegung der Prei-
se für die beiden Ökosystemleistungen gemäß deren Nettogrenznutzen. Dieser setzt
sich zusammen aus dem Grenznutzen für die jeweilige Umweltleistung abzüglich der
Grenzzahlungen der entsprechenden Umweltleistung (s. Gleichungen 4.6 und 4.7).
Es ist ersichtlich, dass bei einer monopsonistischen Struktur der PES-Programme
die Höhe der Zahlungen für den Schutz der biologischen Vielfalt und der Speiche-
rung von Kohlenstoffdioxid geringer sind als in einer wettbewerblichen Situation.
Sind die Nachfrager bei vollkommener Konkurrenz Preisnehmer, so werden sie die
Ökosystemleistungen so lange nachfragen bis der Preis dem gesellschaftlichen Grenz-
nutzen entspricht und nicht dem gesellschaftlichen Nettogrenznutzen (vgl. Pindyck
und Rubinfeld (2005), S. 481).

15 Eine ausführliche Herleitung ist im Anhang A.1 aufgezeigt.
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Zur Bestimmung der gleichgewichtigen Menge der beiden Ökosystemleistungen ist
die Angebotsfunktion der Leistungserbringer abzuleiten. Dies erfolgt, wie oben be-
schrieben, aus dem Ziel der Gewinn- bzw. Einkommensmaximierung durch die Leis-
tungserbringer. Der Gewinn der Leistungserbringer wird von den Erlösen des markt-
fähigen Gutes und der beiden Ökosystemleistungen sowie den für deren Bereitstel-
lung aufgebrachten Kosten bestimmt und lautet:

max.! πt = pyyt + p∗
bbt + p∗

co2co2t − C(yt) − C(bt, co2t) (4.8)
u. d. NB. : bt − b0 ≥ 0, dann pb > 0, sonst pb = 0 und

co2t − co20 ≥ 0, dann pco2 > 0, sonst pco2 = 0.

Als Nebenbedingungen sind die Referenzsysteme der PES-Programme zu beachten.
Diese besagen, dass ein Leistungserbringer nur dann eine Zahlung für den Schutz
biologischer Vielfalt oder der Speicherung von CO2 erhält, wenn der Bestand der
jeweiligen Ökosystemleistung in der Periode t größer oder gleich dem Bestand in der
Referenzperiode 0 ist.
Ein Anreiz zur Teilnahme an einem oder beiden PES-Programmen seitens der Leis-
tungserbringer besteht nur, wenn der Gewinn des marktfähigen Gutes πy

t kleiner
ist als die Summe der Gewinne der beiden Ökosystemleistungen πb

t und πco2
t .16 Das

Verhältnis zwischen Gewinn des marktfähigen Gutes und Summe der Gewinne der
Ökosystemleistungen muss somit kleiner Eins sein

(
πy

t

πb
t +π

co2
t

< 1
)

. Für welches der
beiden PES-Programme bzw. in welchem sich die Leistungserbringer stärker enga-
gieren, hängt wiederum von den jeweiligen Gewinnen für die beiden Ökosystem-
leistungen ab. Ist der Gewinn durch den Schutz biologischer Vielfalt höher als der
bei der Speicherung von CO2, so erfolgt eine stärkere Investition in den Schutz von
Biodiversität und umgekehrt.
Wovon wird nun das Angebot der beiden Ökosystemleistungen bestimmt? Da der
Schutz der biologischen Vielfalt und die Speicherung des Kohlenstoffdioxids von
mehreren Leistungserbringern abhängt, haben diese keinen Einfluss auf den Preis.
Sie weiten das Schutzniveau von Biodiversität und die Menge des gespeicherten
CO2 soweit aus, bis ihre Grenzkosten dem von den Nutznießern festgelegten Preis
16 Der Gewinn für das marktfähige Gut lautet, abgeleitet aus Gleichung 4.3: πy

t = pyy − C(yt).
Die Summe der Gewinne der Ökosystemleistungen leiten sich ebenfalls aus Gleichung 4.3 ab
und lautet: πb

t + πco2
t = pbbt + pco2co2t

− C(bt, co2t
).
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entsprechen (vgl. Schöler (1999), S. 91). Es gilt somit für

• Biodiversität:
pb(bt)∗ = ∂C

∂bt

(4.9)

• und CO2-Speicherung:
pco2(co2t)∗ = ∂C

∂co2t

. (4.10)

Die Grenzkosten für die jeweiligen Ökosystemleistungen, welche die Angebotsfunk-
tion darstellen, entsprechen somit den durchschnittlichen Ausgaben der Nutznießer
DA (s. Abb. 4.4). Es wird außerdem deutlich, dass die Nachfrage nach Biodiversi-
tät bzw. CO2-Speicherung soweit ausgedehnt wird, bis die Grenzausgaben GA dem
gesellschaftlichen Grenznutzen N entsprechen (s. Abb. 4.4). Auf dessen Basis wird
dann der Preis für die jeweilige Umweltleistung auf pb(bt)∗ bzw. pco2(co2)∗ festge-
legt (vgl. Gleichung 4.6 und 4.7). Werden die Preise der Nutznießer und Leistungs-
erbringer gleichgesetzt und wird nach der gleichgewichtigen Menge der jeweiligen
Umweltleistung umgestellt, so ergibt sich für

• Biodiversität:
b∗

t = ∂U/∂bt − ∂C/∂bt

∂pb/∂bt

(4.11)

• und CO2-Speicherung:

co∗
2t

= ∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t

∂pco2/∂co2t

. (4.12)

Das optimale Schutzniveau der biologischen Vielfalt sowie die optimale gespeicherte
Menge an Kohlenstoffdioxid wird zum einen von dem Grenznutzen einer Gesellschaft
∂U
∂bt

bzw. ∂U
∂co2t

, den Grenzkosten der Leistungserbringer ∂C
∂bt

bzw. ∂C
∂co2t

und einem Teil
der Grenzausgaben der Nutznießer ∂pb

∂bt
bzw. ∂pco2

∂co2t
bestimmt.

Es wird somit deutlich, dass über das Niveau der Schutzmaßnahmen trotz der mo-
nopsonistischen Struktur der PES-Programme nicht allein die Nachfrager bestim-
men. Auch die Kosten der Leistungserbringer sind bei der Bestimmung des gleich-
gewichtigen Schutzniveaus zu beachten (s. Abschnitte 3.2.2 und 3.3). Je höher diese
sind, desto geringer wird die gleichgewichtige Menge des Niveaus an biologischer
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Vielfalt und der gespeicherten Menge an Kohlenstoffdioxid sein.
Hingegen wirkt sich ein Anstieg des gesellschaftlichen Grenznutzens positiv auf die
gleichgewichtige Menge der beiden Ökosystemleistungen aus. Je stärker sich eine
Gesellschaft über die Bedeutung biologischer Vielfalt bewusst ist und deren Nutzen
erkennt, desto eher ist sie bereit, einen höheren Preis für deren Schutz zu zahlen
und einen höheren Bestand an Biodiversität zu verlangen. Gleiches gilt auch für die
Speicherung von Kohlenstoffdioxid durch natürliche Ökosysteme. Zu einem Rück-
gang der Schutzbemühungen kommt es jedoch, wenn ∂pb

∂bt
bzw. ∂pco2

∂co2t
steigen, da dann

die Grenzausgaben der Nutznießer ansteigen.

Abbildung 4.4: Angebot und Nachfrage für Biodiversität bzw. CO2-Speicherung I

bt/co2t

pb/pco2

bmax
t /

comax
2t

b∗
t /

co∗
2t
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b/p∗

co2

N

A=DAGA
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Quelle: Eigene Darstellung.

Ersichtlich wird, dass aufgrund der monopsonistischen Marktstruktur ein geringer
Preis für die Bereitstellung der Ökosystemleistungen gezahlt werden muss. Von Sei-
ten der Leistungserbringer wird daher aber auch weniger in den Schutz biologi-
scher Vielfalt bzw. der Speicherung von CO2 investiert, als bei einer polypolistischen
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Struktur (vgl. Pindyck und Rubinfeld (2005), S. 481 f.). Der Wohlfahrtsverlust der
monosponistischen Struktur entspricht der Fläche BCD (s. Abb. 4.4). Daher ist
es erforderlich, dass eine Abwägung des Wohlfahrtsverlustes durch die Gefahr des
Trittbrettfahrerverhaltens (vgl. Kemkes et al. (2010), S. 2071 und Fritsch (2011),
S. 91) mit dem Wohlfahrtsverlust aufgrund der monopsonistischen Struktur der
PES-Programme vorgenommen wird. Übersteigt der Wohlfahrtsverlust durch ein
auftretendes Trittbrettfahrerverhalten dem der monopsonistischen Marktstruktur,
so ist eine Umsetzung von monopsonistischen PES-Programmen gerechtfertigt.

c) Effekte auf die Nachfrage der Produktionsfaktoren

Die obige Analyse zeigte, dass es durch die Etablierung von Payments for Environ-
mental Services möglich ist, den Schutz biologischer Vielfalt als eine weitere Einnah-
mequelle für die Verursacher bzw. potentiellen Verursacher zu etablieren. Dies hat
zur Folge, dass die einzelnen Leistungserbringer vor der Entscheidung stehen, wel-
ches Gut oder welche Leistung bzw. wie viel sie von einem Gut oder einer Leistung
anbieten. Die Bedingungen für die Entscheidung bzgl. der Aufteilung des Produkti-
onsplanes wurden im oberen Abschnitt diskutiert.
Die Änderung des Produktionsplanes durch den Verzicht auf die Produktion des
marktfähigen Gutes yt und die Bereitstellung von Biodiversität bt und/oder Spei-
cherung von Kohlenstoffdioxid co2t geht einher mit einer Veränderung des Produkti-
onsprozesses für das marktfähige Gut. Diese lässt sich in einer veränderten Nachfrage
nach den Produktionsfaktoren abbilden. Im Folgenden wird daher die Wirkung der
Etablierung von Payments for Environmental Services auf die Nachfrage nach den
Produktionsfaktoren untersucht.
Es wird wieder von gewinn- bzw. einkommensmaximierenden Leistungserbringern
ausgegangen. Somit ist die Nachfrage nach den beiden Produktionsfaktoren ökono-
misch genutzter Boden aw

t und Kapital kt so auszugestalten, dass sie den Gewinn
bzw. das Einkommen des Leistungserbringers maximieren (vgl. Endres und Marti-
ensen (2007), S. 292). Das Optimierungsproblem der Landbesitzer lautet somit:

max.! πit = pyyt + p∗
bbt + p∗

co2co2t − (1 + (γb + γco2))(pkkt + pawaw
t ) (4.13)

u. d. NB. : yt = y(aw
t , kt),
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bt

co2t

⎫⎬
⎭ = f(bt−1, anat

t , kt), wobei anat = at − aw
t ,

bt − b0 ≥ 0, dann pb > 0, sonst pb = 0 und

co2t − co20 ≥ 0, dann pco2 > 0, sonst pco2 = 0.

Der Gewinn der Leistungserbringer wird nun derart dargestellt, dass er wieder von
den Einnahmen aus der Bereitstellung des marktfähigen Gutes, der beiden Ökosys-
temleistungen und den Kosten für die Produktionsfaktoren, aber auch den Kosten
für die Bereitstellung der Ökosystemleistungen abhängt. Die Kosten für die Bereit-
stellung der Ökosystemleistungen werden als prozentualer Anteil γb und γco2 der
Kosten der Produktion des marktfähigen Gutes bestimmt. Als Nebenbedingungen
sind zum einen die Produktionsfunktionen und zum anderen, wie auch schon bei der
Herleitung des Angebots, die Referenzsysteme der PES-Programme zu beachten.

Aus dem oben beschriebenen Optimierungsproblem lässt sich die Nachfrage
nach den beiden Produktionsfaktoren ökonomisch genutzter Boden aw

t und Kapital
kt ableiten17. Diese lautet für

• ökonomisch genutzten Boden:

p∗
aw = 1

(1 + (γb + γco2))

(
py

∂yt

∂aw
t

− p∗
b

∂bt

∂aw
t

− p∗
co2

∂co2t

∂aw
t

)
(4.14)

• und Kapital:

p∗
k = 1

(1 + (γb + γco2))

(
py

∂yt

∂kt

− p∗
b

∂bt

∂kt

− p∗
co2

∂co2t

∂kt

)
. (4.15)

Die gewinnoptimale Nachfrage der Produktionsfaktoren entspricht den Grenzerlösen
des jeweiligen Produktionsfaktors (vgl. Endres und Martiensen (2007), S. 292 f.).
Die Nachfrage nach ökonomisch genutztem Boden und Kapital ist negativ von dem
jeweiligen Preis des Produktionsfaktors paw bzw. pk abhängig, da gilt ∂2yt

∂aw2
t

< 0 bzw.
∂2yt

∂k2
t

< 0 (s. Abb. 4.5).

17 Eine ausführliche Herleitung ist im Anhang A.1 aufgeführt.
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Abbildung 4.5: Nachfrage nach Boden und Kapital I
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Quelle: Eigene Darstellung.

Die gewinnmaximale Nachfrage ist dann erreicht, wenn die Grenzproduktivität der
Produktionsfaktoren ihrem Preis entspricht. In einer Situation ohne Payments for
Environmental Services würde somit gelten paw = py

∂yt

∂aw
t

bzw. pk = py
∂yt

∂kt
. Die Nach-

frage nach ökonomisch genutztem Boden aw
t kann jedoch nur bis at ausgeweitet

werden (s. Abb. 4.5). Ab dieser Menge wird die gesamte verfügbare Bodenfläche für
die Produktion des marktfähigen Gutes genutzt. In diesem Punkt ist die Nachfrage
nach ökonomisch genutztem Boden vollkommen preisunelastisch.
Durch die beiden PES-Programme zum Schutz biologischer Vielfalt und für den
Aufbau von CO2-Senken kommt es zu einem negativen Effekt auf die Produktivität
der beiden Produktionsfaktoren innerhalb der Produktion des marktfähigen Gutes
(s. Gleichungen 4.13 und 4.14). Dieser kann in zwei Teile aufgespalten werden. Zum
einen führen die Stückzahlungen der PES-Programme und die realen Grenzproduk-
tivitäten der Produktionsfaktoren innerhalb der beiden Ökosystemprozesse zu einer
Reduzierung der Grenzproduktivität auf a

wII und kII innerhalb der Produktion des
marktfähigen Gutes. Dieser Effekt kann durch eine Parallelverschiebung der Nach-
fragekurven nach links dargestellt werden. Zum anderen bewirken die Anteile der
Kosten für die Bereitstellung der beiden Ökosystemleistungen γb und γco2 eine Dre-
hung der Nachfragekurven nach links (s. Abb. 4.5). Insgesamt kommt es somit bei
einem konstanten Preis p1

aw bzw. p1
k für die beiden Produktionsfaktoren zu einer
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Reduzierung der Nachfrage von aw1
t bzw. k1

t auf aw∗
t bzw. k∗

t .
Die Etablierung von Payments for Environmental Services kann somit zu einem
Schutz biologischer Vielfalt und zum Aufbau zusätzlicher CO2-Senken über die Än-
derung der Produktionsweise führen. Dieser kann auf eine Integration der Ansätze
der ökologischen Land- und Forstwirtschaft in die industrialisierte Produktion land-
und forstwirtschaftlicher Güter18 zurückgeführt werden. Tiezzi et al. (1991) sehen in
der Integration ökologischer in industrialisierte Produktionsweisen der Nutzung ei-
nes „...Minimums an nichterneuerbaren Materialien und ein Maximum an Nutzung
von Sonnenenergie zur Produktion eines Bündels von Gütern ...“ (ebd., S. 467).
Eine ökologische Bewirtschaftung soll dazu beitragen, dass auch durch den Anbau
verschiedener Kulturpflanzen die Versorgung sowie die Rückgabe natürlicher Res-
sourcen (z. B. natürliche Düngemittel) im Zeitverlauf gesichert ist19 (vgl. Tiezzi et al.
(1991), S. 468). Dies muss zum einen auf der individuellen Produktionsebene des
Leistungserbringers, z. B. dem Anbau verschiedener Fruchtsorten im zeitlichen Ab-
lauf und nicht des dauerhaften Anbaus einer Monokultur, entschieden werden, aber
auch auf der regionalen Ebene, durch die Einbeziehung mehrerer Leistungserbringer,
z. B. durch Koordination der Absprachen zwischen diesen erfolgen (vgl. Tiezzi et al.
(1991), S. 468 und Sample et al. (1993), S. 6 f.). Durch die überwiegend natürliche
Düngung einer solchen Bewirtschaftung und die damit verbundene Regeneration
der natürlichen Ressourcen kommt es zu einem Rückgang des Einsatzes künstlicher
Düngemittel und damit des Produktionsfaktors Kapital. Es muss aber auch darauf
hingewiesen werden, dass die Umsetzung der Änderung der Produktionsweise einen
längeren Zeitraum benötig. Es kann somit nicht erwartet werden, dass mit Beginn
der Etablierung der PES-Programme eine vollständige Anwendung der ökologischen
Bewirtschaftungsmethoden erfolgt (Assogbadjo et al. (2012), S. 41).
Die Reduzierung rein ökonomisch genutzter Bodenflächen durch die Etablierung der
PES-Programme ist mit einem Anstieg des natürlich belassenen Bodens verbun-
den, da gilt: at=aw

t +anat
t . Kommt es dadurch zu einer Erhöhung der Variabilität der

Lebensräume, welche über sogenannte Pufferzonen bzw. Econtons verbunden wer-

18 Einen Überblick über verschiedene Ansätze landwirtschaftlicher Produktion geben Tiezzi et al.
(1991), S. 459–473 und Petersen (1995), S. 7–13.

19 Im Abschnitt 2.2.2 wurde schon darauf hingewiesen, dass die Diversität eines Ökosystems ei-
ne positive Wirkung auf die Nutzung aller in ihm vorhandenen Nährstoffe hat. Durch deren
vollständige Nutzung kommt es dann zu einer Steigerung der Produktivität dieser Ökosysteme.
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den, führt dies zu einem Anstieg der Biodiversität. Die Ursache ist darin zu sehen,
dass Lebewesen meist auf mehrere Lebensräume angewiesen sind und somit eine
Ansiedlung von diesen ermöglicht wird (vgl. Duelli (1997), S. 89). Darüber hinaus
können auch Erosionen des Bodens verhindert werden und es wird ein Austausch
von Nährstoffen und Energien zwischen den verschiedenen Ökosystemen ermöglicht
(vgl. Toman und Ashton (1996), S. 370 ff.).
Bei welchem der beiden Produktionsfaktoren der Nachfragerückgang stärker ist,
hängt von den jeweiligen realen Grenzproduktivitäten in den verschiedenen Pro-
duktionsprozessen und deren Verhältnis zueinander ab. Es gilt für

• einen stärkeren Nachfragerückgang von aw
t als kt:

∂yt

∂aw
t

−
(

∂bt

∂aw
t

+ ∂co2t

∂aw
t

)
<

∂yt

∂kt

−
(

∂bt

∂kt

+ ∂co2t

∂kt

)
(4.16)

• und einen stärkeren Nachfragerückgang von kt als aw
t :

∂yt

∂aw
t

−
(

∂bt

∂aw
t

+ ∂co2t

∂aw
t

)
>

∂yt

∂kt

−
(

∂bt

∂kt

+ ∂co2t

∂kt

)
. (4.17)

Das Verhältnis der realen Grenzproduktivitäten von aw
t und kt ist somit bei einem

stärkeren Nachfragerückgang von aw
t kleiner Eins. Das kann damit erklärt werden,

dass die Summe der Grenzproduktivitäten von ökonomisch genutztem Boden in der
Produktion von Biodiversität und der Speicherung von CO2 größer ist als die von
Kapital. Eine geringe Reduzierung des Produktionsfaktors ökonomisch genutzter
Boden ist daher mit einem höherem Schutzniveau biologischer Vielfalt bzw. einer
größeren Menge an gespeichertem Kohlenstoffdioxid verbunden. Ist darüber hinaus
die Grenzproduktivtiät des ökonomisch genutzten Bodens in der Produktion des
marktfähigen Gutes auch noch geringer als die des Kapitals, so wird der Effekt
der Reduzierung der Nachfrage nach ökonomisch genutzten Boden noch zusätzlich
verstärkt. Ein Rückgang des Inputfaktors Boden in der Produktion des marktfä-
higen Gutes hätte dann keinen allzu großen Rückgang der Produktionsmenge von
yt zur Folge. Für den Produktionsfaktor Kapital gilt entsprechend die umgekehrte
Argumentation.
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4.4.2 Alternativmodell I – Separate PES-Programme mit
Transaktionskosten

Im vorherigen Abschnitt wurden die Effekte von zwei separaten Payments for Envi-
ronmental Services auf das Angebot der beiden Ökosystemleistungen und die Wir-
kungen auf die Änderung des Produktionssystems analysiert. Dies geschah jedoch
unter der Annahme einer transaktionskostenfreien Welt. Wie im Abschnitt 4.2 auf-
gezeigt, ist die Umsetzung von PES-Programmen zum Schutz biologischer Vielfalt
und dem Aufbau von CO2-Senken aber mit Transaktionskosten verbunden. Diese
können sogar dazu führen, dass es entweder gar nicht zu der Umsetzung solcher
Programme kommt oder diese sehr ineffizient und ineffektiv sind (s. Abschnitt 3.4).
Daher sollen in diesem Abschnitt die Wirkungen von Transaktionskosten auf die
Höhe der Preise und die bereitgestellte Menge der beiden Ökosystemleistungen dar-
gestellt werden. Im Anschluss werden die Wirkungen auf die Änderung der Produk-
tionsweise aufgezeigt. Dazu erfolgt jeweils ein Vergleich der Ergebnisse mit denen
des Referenzmodells aus Abschnitt 4.4.1.

a) Analytischer Rahmen

Der analytische Rahmen des Alternativmodells I basiert auf dem des in Abschnitt
4.4.1 aufgezeigten Referenzmodells. Als Erweiterung des Referenzmodells werden in
die weitere Analyse die Transaktionskosten der beiden PES-Programme einbezogen,
um so eine realitätsnähere Analyse durchzuführen.
Für die Modellierung der Transaktionskosten gibt es verschiedene Ansätze. Smith
und Tomasi (1995) stellen die Transaktionskosten als einen Teil an den gesamten
Zahlungen dar. Diese lassen sich somit als Differenz der getätigten Zahlungen durch
die PES-Programme und den von den Leistungsbringern erhaltenen Zahlungen dar-
stellen (vgl. Smith und Tomasi (1995), S. 278). Grieg-Gran (2008) hingegen mo-
delliert die Transaktionskosten als Anteil an den Schutz- und Opportunitätskosten,
welche mit den PES-Programmen verbunden sind (vgl. ebd., S. 9). Bei beiden An-
sätzen erfolgt jedoch keine Darstellung einer Transaktionskostenfunktion, sondern
diese werden nur anteilsmäßig auf Basis der Zahlungen oder der anderen Kosten der
PES-Programme bestimmt. Sie stellen somit nur eine Residualgröße dar.
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Ein Ansatz der Modellierung einer Transaktionskostenfunktion wird u. a. von Kohn
(1991) und Endres (2000) verfolgt. Beide modellieren die Transaktionskosten in Ab-
hängigkeit des Reduktionsniveaus der Emissionen. Ein Anstieg des Reduktionsnive-
aus der Emissionen führt demnach zu einer Erhöhung der Transaktionskosten des
jeweiligen PES-Programms. Endres (2000) begründet diese Annahme damit, dass
durch die Ausweitung der Reduktionsniveaus die Unsicherheit sowohl bei den Nutz-
nießern als auch bei den Leistungserbringern steigt (vgl. ebd., S. 50). Die Folge
ist, dass mehr Zeit für die Beschaffung von Informationen bzgl. der Umsetzung der
vereinbarten Schutzmaßnahmen usw. benötigt wird. Dies schlägt sich z. B. in der
Durchführung eines intensiveren Monitoring und somit eines Anstiegs der Monito-
ringkosten nieder. Die Ansätze unterscheiden sich dahingehend, dass Kohn (1991) die
gesamten Transaktionskosten betrachtet und Endres (2000) die marginalen Trans-
aktionskosten (vgl. Kohn (1991), S. 320 und Endres (2000), S. 52).
Ausgehend von den eben beschrieben Ansätzen wird angenommen, dass die Stück-
transaktionskosten der beiden PES-Programme τb und τco2 von dem Niveau der
biologischen Vielfalt bzw. dem gespeicherten Kohlenstoffdioxid abhängen. Die ge-
samten Transaktionskosten T der beiden PES-Programme lauten somit für

• Biodiversität:
Tb = τb(bt)bt (4.18)

• und CO2-Speicherung:
Tco2 = τco2(co2)co2t . (4.19)

Es ist des Weiteren zu berücksichtigen, dass die Transaktionskosten sowohl bei
den Leistungserbringern als auch bei den Nutznießern anfallen (vgl. McCann et al.
(2005), S. 532 und Endres (2000), S. 52 f.). Somit muss eine Aufteilung der gesamten
Transaktionskosten Tb bzw. Tco2 auf die beiden Vertragsparteien erfolgen. Der Anteil
der Nutznießer an den gesamten Transaktionskosten soll durch αi dargestellt werden
und der für die Leistungserbringer durch βi, wobei i = b, co2. Die Summe der beiden
Anteile ergibt Eins, es gilt also αi+βi=1. Die Transaktionskostenfunktionen können
somit umgeschrieben werden und lauten für

• Biodiversität:
Tb = αbτb(bt)bt + βbτb(bt)bt (4.20)
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• und CO2-Speicherung:

Tco2 = αco2τco2(co2)co2t + βco2τco2(co2)co2t . (4.21)

Die Einbeziehung der Transaktionskosten in die weitere Analyse hat eine Änderung
der Budgets bei den Nutznießern der beiden PES-Programme und der Kostenfunk-
tion bei den Leistungserbringern zur Folge. Auf diese wird bei der Darstellung der
Optimierungsprobleme genauer eingegangen.

b) Effekte auf den Umweltmärkten

Aufgrund der Transaktionskosten stehen die verfügbaren Gesamtbudgets Bb
τ bzw.

Bco2
τ nicht mehr vollständig für die Zahlungen zum Schutz der biologischen Viel-

falt bzw. der Speicherung von Kohlenstoffdioxid zur Verfügung. Die finanziellen
Mittel müssen nun auch die mit den PES-Programmen verbundenen Transakti-
onskosten decken. Unter der Annahme, dass die verfügbaren Gesamtbudgets nicht
ansteigen, sinken die finanziellen Mittel, welche für die eigentlichen Zahlungen be-
reitstehen, pb(bt)bt>pb(bt)τ bt bzw. pco2(co2t)co2t>pco2(co2t)τ co2t und somit auch die
Durchschnitts- DAτ und Grenzausgaben GAτ (s. Abb. 4.6). Die Durchschnittsaus-
gaben für die beiden Ökosystemleistungen würden jedoch konstant bleiben, wenn die
Gesamtbudgets der beiden PES-Programme um die Höhe der Transaktionskosten,
welche von den Nutznießern zu tragen sind, steigen würden. Im Folgenden wird je-
doch davon ausgegangen, dass die Budgets beider PES-Programme konstant bleiben
und die Durchschnittsausgaben für die eigentliche Bereitstellung beider Ökosystem-
leistungen sinken.
Die beiden PES-Programme sind auch weiterhin durch eine monopsonistische Struk-
tur gekennzeichnet, so dass die Preissetzungsmacht bei den Nutznießern liegt. Deren
Ziel ist wieder die Maximierung des Nettonutzens aus beiden PES-Programmen bzgl.
der jeweiligen Ökosystemleistungen. Die Entscheidungskalküle lauten somit für

• Biodiversität:

max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pb(bt)bt − αbτb(bt)bt (4.22)
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• und CO2-Speicherung:

max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pco2(co2t)co2t − αco2τco2(co2t)co2t . (4.23)

Aus beiden Nettonutzenfunktionen lassen sich durch deren Differenzierung erneut
die Preise der beiden Ökosystemleistungen bestimmen.20 Diese lauten für

• Biodiversität:

pbτ (bt)∗ = ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt − αb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

(4.24)

• und CO2-Speicherung:

pco2τ
(co2t)∗ = ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t − αco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

. (4.25)

Wie im Referenzmodell entsprechen die Preise für Biodiversität und die Speicherung
von CO2 den Nettogrenznutzen der jeweiligen PES-Programme. Von den Grenznut-
zen ∂U

∂bt
bzw. ∂U

∂co2t
wird nun aber neben den Grenzzahlungen auch der Anteil der

Grenztransaktionskosten, den die Nutznießer zu tragen haben, abgezogen. Um die
Wirkungen auf die Höhe der Preise zu bestimmen ist die Differenz aus den Preisen
des Referenzmodells mit den eben bestimmten Preisen zu bilden. Diese lauten für

• Biodiversität:

Δpbτ (bt) = pb(bt)∗ − pbτ (bt)∗ = αb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

> 0 (4.26)

• und CO2-Speicherung:

Δpco2τ
(co2t) = pco2(co2t)∗ − pco2τ

(co2t)∗ = αco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

> 0.

(4.27)

20 Die ausführliche Herleitung erfolgt im Anhang A.2.
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Es ist ersichtlich, dass die Preise für die beiden Ökosystemleistungen um den Anteil
der Grenztransaktionskosten der den Nutznießern zufällt geringer sind, als die des
Referenzmodells (s. Gleichungen 4.24 und 4.25).
Werden nicht die Grenzkosten der Leistungserbringer berücksichtigt, so sinkt der
Preis auf pbτ (bt)∗ bzw. pco2τ

(co2t)∗ und es kommt zu einer Ausweitung der nachge-
fragten Mengen beider Ökosystemleistungen auf bt1 bzw. co2t1

(s. Abb. 4.6).

Abbildung 4.6: Angebot und Nachfrage für Biodiversität bzw. CO2-Speicherung II
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Quelle: Eigene Darstellung.

Da Payments for Environmental Services jedoch auf dem Nutznießer-Prinzip des
Coase-Theorems basieren und die Teilnahme an diesen laut Definition (s. Abschnitt
3.1.2) freiwillig ist, sind auch die Grenzkosten der Leistungserbringer zu berücksich-
tigen. Die Verhandlungsmacht der Leistungserbringer wird aufgrund des Nutznießer-
Prinzips auch dadurch verstärkt, da sie eine Alternative zur Bereitstellung der Öko-
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systemleistungen haben und zwar die Produktion des marktfähigen Gutes. Für wel-
che Aufteilung der Produktionen sich die Leistungserbringer entscheiden, ist wieder-
um von den jeweiligen Gewinnen der jeweiligen Güter und Leistungen abhängig (s.
Abschnitt 4.4.1).
Die Angebotsfunktion, die aufgrund der polypolistischen Struktur auf der Seite der
Leistungserbringer den Grenzkosten entspricht, wird aus deren Gewinnmaximie-
rungskalkül abgeleitet. Dieses lautet unter Berücksichtigung der Transaktionskos-
ten:

max.! πt = pyyt + p∗
bτ

bt + p∗
co2τ

co2t − C(yt) − C(bt, co2t) (4.28)
−βbτb(bt)bt − βco2τco2(co2t)co2t

u. d. NB. : bt − b0 ≥ 0, dann pb > 0, sonst pb = 0 und

co2t − co20 ≥ 0, dann pco2 > 0, sonst pco2 = 0.

Durch Differenzierung der Gewinnfunktion nach der jeweiligen Ökosystemleistung
lauten die Angebotsfunktionen für

• Biodiversität:
pbτ (bt)∗ = ∂C

∂bt

+ βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

(4.29)

• und CO2-Speicherung:

pco2τ
(co2t)∗ = ∂C

∂co2t

+ βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

. (4.30)

Im Vergleich zu den Grenzkosten des Referenzmodells steigen diese um den An-
teil der Grenztransaktionskosten an, den die Leistungserbringer zu tragen haben.
Die Grenzkostenkurve verschiebt sich nach oben (s. Abb. 4.6). Durch die Transak-
tionskosten kommt es somit zu einem Auseinanderfallen der Grenzkosten der Leis-
tungserbringer und der durchschnittlichen Ausgaben der Nutznießer, wodurch sich
die Verhandlungsmacht der Leistungserbringer trotz der monopsonistischen Struk-
tur der Payments for Environmental Services verdeutlichen lässt.
Zwei Effekte lassen sich bei der Berücksichtigung von Transaktionskosten aufzei-
gen. Zum einen kommt es, wie oben schon angesprochen, bei den Nutznießern zu

129



Kapitel 4 Bündelung von Ökosystemleistungen bei PES

einer Reduzierung der Durchschnitts- und Grenzausgaben und damit, durch deren
Preissetzungsmacht, zu einer Senkung des Preises auf pbτ (bt)∗ bzw. pco2τ

(co2t)∗. Dies
hat einen Anstieg der nachgefragten Menge auf bt1 bzw. co2t1

zur Folge. Zum an-
deren steigen aber die Grenzkosten auf GKτ und damit die Angebotsfunktion auf
Aτ , was bei dem vorgegebenen Preis durch die Nutznießer zu einer Reduzierung der
angebotenen Menge auf b∗

tτ
bzw. co∗

2tτ
führt (s. Abb. 4.6). Da die Leistungserbringer

Preisnehmer sind, entsprechen der von den Nutznießern bestimmte Preis den Grenz-
kosten der Leistungserbringer. Hieraus lassen sich nun erneut die gleichgewichtigen
Mengen von Biodiversität und gespeichertem Kohlenstoffdioxid bestimmen. Diese
lauten für

• Biodiversität:
b∗

tτ
= ∂U/∂bt − ∂C/∂bt − τb(bt)

∂pb/∂bt + ∂τb/∂bt

(4.31)

• und CO2-Speicherung:

co∗
2tτ

= ∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t − τco2(co2t)
∂pco2/∂co2t + ∂τco2/∂co2t

. (4.32)

Im Vergleich dieser mit dem Referenzmodell wird deutlich, dass das Schutzniveau
der biologischen Vielfalt sowie die gespeicherte Menge an Kohlenstoffdioxid aufgrund
der Einbeziehung von Transaktionskosten auf b∗

tτ
bzw. co∗

2tτ
zurückgeht (s. Abb. 4.6).

Dies wird auch anhand der Differenzen der Mengen für die jeweilige Ökosystemleis-
tung deutlich. Diese lauten für

• Biodiversität:

Δbt = b∗
t − b∗

tτ
= ∂τb

∂bt

(
∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

)
+ τb(bt)

∂pb

∂bt

> 0 (4.33)

• und CO2-Speicherung:

Δco2t = co∗
2t

− co∗
2tτ

= ∂τco2

∂co2t

(
∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

)
+ τco2(co2t)

∂pco2

∂co2t

> 0. (4.34)
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Wird die Annahme getroffen, dass die Grenzkosten der Leistungserbringer den ge-
sellschaftlichen Grenznutzen nicht übersteigen, so sind die beiden Differenzen der
gleichgewichtigen Menge von Biodiversität und gespeichertem Kohlenstoffdioxid von
Referenzmodell und Alternativmodell I größer Null (s. Gleichungen 4.21 und 4.22).
Die gleichgewichtige Menge in einer Situation ohne Transaktionskosten ist somit im
Vergleich zu einer Situation mit Transaktionskosten größer. Aufgrund der Transak-
tionskosten und der dadurch geringeren Preise für beide Ökosystemleistungen sowie
den höheren Grenzkosten der Leistungserbringer sinkt das gleichgewichtige Schutz-
niveau.
Beim Übergang von einer transaktionskostenfreien Welt in eine Welt mit Transak-
tionskosten kommt es neben den beschrieben Effekten innerhalb der Payments for
Environmental Services noch zu einem weiteren nicht zu vernachlässigenden Effekt.
Aufgrund des Auseinanderfallens der Grenzkostenkurve GKτ und Durchschnittsaus-
gabenkurve DAτ kommt es zur Abweichung der nachgefragten Menge bt1 bzw. co2t1

und der tatsächlich innerhalb der PES-Programme umgesetzten Mengen der beiden
Ökosystemleistungen b∗

tτ
bzw. co∗

2tτ
(s. Abb. 4.7).

Das Ausmaß dieses Nachfrageüberschusses lässt sich durch die Differenzen der bei-
den Mengen bestimmen und lautet für

• Biodiversität:

Δbt = bt1 − b∗
tτ

= ∂τb

∂bt

[
∂U

∂bt

βb −
(

pbτ − αb
∂C

∂bt

)]
(4.35)

+∂pb

∂bt

[
τbβb −

(
pbτ − ∂C

∂bt

)]
> 0

• und CO2-Speicherung:

Δco2t = co2t1
− co∗

2tτ
= ∂τco2

∂co2t

[
∂U

∂co2t

βco2 −
(

pco2τ
− αco2

∂C

∂co2t

)]
(4.36)

+∂pco2

∂co2t

[
τco2βco2 −

(
pco2τ

− ∂C

∂co2t

)]
> 0.

Es ist zu erkennen, dass das Ausmaß des Nachfrageüberschusses vor allem von der
Höhe der Transaktionskosten, den Grenzkosten der Leistungserbringer, dem gesell-
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schaftlichen Grenznutzen sowie dem Preis für die jeweilige Ökosystemleistung be-
stimmt wird (s. Gleichungen 4.23 und 4.24). Je mehr Transaktionskosten mit einem
PES-Programm verbunden sind, desto stärker sinken die verfügbaren finanziellen
Mittel für die eigentlichen Zahlungen zum Schutz der jeweiligen Ökosystemleistung
und desto mehr steigen die Grenzkosten der Leistungserbringer. Der Abstand zwi-
schen Durchschnittsausgaben der Nutznießer und Grenzkosten der Leistungserbrin-
ger wird dadurch immer größer. Daher besteht die Gefahr, dass es zu keinem Ange-
bot an Biodiversität bzw. Speicherung von Kohlenstoffdioxid bei monopsonistischer
Preisbildung kommt, wenn die Grenzkosten den Preis für die jeweilige Ökosystem-
leistung übersteigen.

Abbildung 4.7: Nachfrageüberschuss I
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Quelle: Eigene Darstellung.
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Um dieser Gefahr entgegen zu wirken ist es notwendig, von der monopsonistischen
Preisbildung abzuweichen. Zwei Möglichkeiten sollen kurz aufgezeigt werden.
1. Preis so setzen, dass nachgefragte Menge erreicht wird: Besteht der
Wunsch bei den Initiatoren der PES-Programme die unter der monopsonistischen
Preisbildung nachgefragten Mengen bt1 bzw. co2t1

angeboten zu bekommen, so müss-
ten sie ihren Preis auf pb(bt)1 bzw. pco2(co2t)1 anheben (s. Abb. 4.7). Dies hätte
jedoch zur Folge, dass es zu einem Angebotsüberschuss kommt, da die tatsächlich
nachgefragte Menge bei diesem Preis bt2 bzw. co2t2

entspricht. Der gesellschaftliche
Nettogrenznutzen würde aufgrund des zu hohen Preises negativ sein und es käme zu
Wohlfahrtsverlusten auf Kosten der Gesellschaft und zu Gunsten der Leistungser-
bringer. Der Schutz der biologischen Vielfalt und Aufbau von CO2-Speichern durch
die Etablierung von Payments for Environmental Services wäre somit ineffizient ge-
genüber anderen Schutzinstrumenten.
2. Wettbewerbspreis setzen: Eine weitere Möglichkeit, ein höheres Niveau an
Biodiversität oder von CO2-Senken als bei der monopsonistischen Preissetzung zu
erreichen, ist die polypolistische Preissetzung. Bei dieser entsprechen die gesellschaft-
lichen Grenznutzen der jeweiligen Ökosystemleistungen den Grenzkosten der Leis-
tungserbringer für deren Bereitstellung. Der Preis für Biodiversität und die Spei-
cherung von Kohlenstoffdioxid würde somit bei pb(bt)P bzw. pco2(co2t)P festgelegt
werden und die gleichgewichtige Menge würde sich bei btP

bzw. co2tP
einstellen.

Durch diese Form der Preissetzung käme es zwar zu einem Anstieg der Preise. Die-
ser wäre jedoch mit einem höheren Schutzniveau der biologischen Vielfalt und der
gespeicherten Menge an CO2 verbunden als bei der monopsonistischen Preisbildung
(s. Abb. 4.7). Aber auch bei der polypolistischen Preissetzung würde es im Vergleich
zum Referenzmodell zu einem mengenmäßigen Rückgang des Schutzniveaus und der
gespeicherten Menge CO2 kommen.
Es wird ersichtlich, dass trotz einer monopsonistischen Struktur auf der Seite der
Nutznießer/Nachfrager bei Payments for Environmental Services nicht zwangsläu-
fig eine monopsonistische Preisbildung durchgeführt werden kann, wenn möglichst
hohe Schutzniveaus erreicht werden sollen. Der Grund ist darin zu sehen, dass Pay-
ments for Environmental Services auf dem Nutznießer-Prinzip des Coase-Theorems
basieren. Die Entscheidung über die Beteiligung und damit die Durchführung von
Schutzmaßnahmen liegt somit bei den Leistungserbringern. Da diese ihre Entschei-
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dung an den Gewinnen, welche mit den PES-Programmen verbunden sind, aus-
richten, müssen bei der Preissetzung auch deren Kosten für die Durchführung der
Schutzmaßnahmen berücksichtigt werden (s. Abschnitt 3.2.2).
Es ist aber zu beachten, dass die künstliche Beibehaltung der monopsonistischen
Struktur auf Seiten der Nutznießer, trotz polypolistischer Preisbildung, sinnvoll sein
kann. Dies ist mit der hohen Gefahr des Trittbrettfahrerverhaltens aufgrund der
globalen Effekte, und damit einer hohen Anzahl an Nutznießern, welche von dem
Schutz von Biodiversität und der Speicherung von CO2 profitieren, zu begründen
(vgl. Petersen und Müller (1999), S. 64). Wie schon im Abschnitt 4.4.1 angesprochen,
ist auch hier wieder eine Abwägung der Gefahr des Trittbrettfahrerverhaltens und
dessen Konsequenzen, mit den Problemen des künstlich geschaffenen Monopsons
notwendig.

c) Effekte auf die Nachfrage der Produktionsfaktoren

Bisher wurden nur die Auswirkungen der Transaktionskosten auf den beiden Um-
weltmärkten betrachtet. Im Folgenden soll, wie im Referenzmodell, die Analyse hin-
sichtlich der Produktionsweise der Leistungserbringer erfolgen. Die Nachfrageände-
rung bei den beiden Produktionsfaktoren weist wieder auf einen Wechsel bei der
Produktionsweise des marktfähigen Gutes yt hin, welche mit einer Bereitstellung
der beiden Ökosystemleistungen verbunden ist. Die Nachfrage nach ökonomisch ge-
nutztem Boden aw

t und Kapital kt, für die Produktion des marktfähigen Gutes yt,
wird erneut aus dem folgenden Optimierungsproblem abgeleitet21:

max.! πit = pyyt + p∗
bτ

bt + p∗
co2τ

co2 − (1 + (γb + γco2t
))(pkkt + pawaw

t ) (4.37)
−βbτb(bt)bt − βco2τco2(co2t)co2t

u. d. NB. : yt = y(aw
t , kt),

bt

co2t

⎫⎬
⎭ = f(bt−1, anat

t , kt), wobei anat = at − aw
t ,

bt − b0 ≥ 0, dann pb > 0, sonst pb = 0 und

co2t − co20 ≥ 0, dann pco2 > 0, sonst pco2 = 0.

21 Eine ausführliche Herleitung der Ergebnisse erfolgt im Anhang A.2.
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Neben den Kosten für die Beschaffung der Produktionsfaktoren und der Bereitstel-
lung der beiden Ökosystemleistungen fallen auch Transaktionskosten für die Teil-
nahme an den beiden PES-Programmen an. Ansonsten entspricht das Optimierungs-
problem dem der Herleitung der Produktionsfaktoren aus Abschnitt 4.4.1.
Die Nachfrage der Produktionsfaktoren lautet unter Berücksichtigung der Transak-
tionskosten für

• ökonomisch genutzten Boden:

p∗
aw

τ
= 1

(1 + (γb + γco2))

[
py

∂yt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

(
p∗

bτ
− βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(4.38)

−∂co2t

∂aw
t

(
p∗

co2τ
− βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

• und Kapital:

p∗
kτ

= 1
(1 + (γb + γco2))

[
py

∂yt

∂kt

− ∂bt

∂kt

(
p∗

bτ
− βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(4.39)

−∂co2t

∂kt

(
p∗

co2τ
− βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

.

Wie im Referenzmodell ist die Nachfrage nach den beiden Produktionsfaktoren wie-
der negativ von ihrem Preis paw bzw. pk abhängig. Die gewinnoptimale Nachfrage
der Produktionsfaktoren ist erreicht, wenn der Preis des jeweiligen Inputfaktors für
die Produktion des marktfähigen Gutes seiner nominalen Grenzproduktivität ent-
spricht (s. Abb. 4.8).
Aufgrund der Transaktionskosten kommt es aber zu einer Abschwächung des Rück-
gangs der Nachfrage nach den beiden Produktionsfaktoren, welcher sich durch die
Etablierung der Payments for Environmental Services einstellt (s. Abb. 4.8). Die
Nachfragekurve verschiebt sich nicht wie im Referenzmodell von aw1

t auf aw∗
t bzw.

k1
t auf k∗

t , sondern nur nach aw∗
tτ

bzw. k∗
tτ

. Die Ursache ist die geringere Reduzierung
der Grenzproduktivitäten der beiden Produktionsfaktoren innerhalb der Produk-
tion des marktfähigen Gutes, wodurch sich die Nachfragekurven nur von awI zu
awIII bzw. kI zu kIII verschieben (s. Abb. 4.8). Dieser abschwächende Effekt auf die
Grenzproduktivitäten der Produktionsfaktoren durch die Transaktionskosten der
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PES-Programme kann in zwei Effekte aufgespalten werden. Zum einen kommt es
zu einem indirekten Effekt der Transaktionskosten, welche von den Nutznießern zu
tragen sind, über die Höhe der Preise für die beiden Ökosystemleistungen. Da diese
im Vergleich zum Referenzmodell geringer sind, ist die reduzierende Wirkung der
Payments for Environmental Services auf die Grenzproduktivität der Inputfaktoren
für die Produktion des marktfähigen Gutes geringer (s. Gleichungen 4.24 und 4.25).
Zum anderen wirkt der Anteil der Grenztransaktionskosten, den die Leistungserbrin-
ger zu tragen haben, positiv auf die Grenzproduktivität der Produktionsfaktoren.
Das heißt, sie wirken dem reduzierenden Effekt der Preise auf die Grenzproduk-
tivität der Produktionsfaktoren in der Produktion von yt entgegen. Das genaue

Abbildung 4.8: Nachfrage nach Boden und Kapital II
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Quelle: Eigene Darstellung.

Ausmaß der Nachfrageänderung der Produktionsfaktoren lässt sich durch die Dif-
ferenzen der Nachfragefunktion mit denen des Referenzmodells bestimmen. Diese
lauten für

• ökonomisch genutzten Boden:

Δpaw
τ = p∗

aw − p∗
aw

τ
= −

[
∂bt

∂aw
t

(
(p∗

b − p∗
bτ

) + βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(4.40)

+∂co2t

∂aw
t

(
(p∗

co2 − p∗
co2τ

) + βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

< 0
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• und Kapital:

Δpkτ = p∗
k − p∗

kτ
= −

[
∂bt

∂kt

(
(p∗

b − p∗
bτ

) + βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(4.41)

+∂co2t

∂kt

(
(p∗

co2 − p∗
co2τ

) + βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

< 0.

Da die Zahlungen für die beiden Ökosystemleistungen bei der Berücksichtigung der
Transaktionskosten geringer sind als im Referenzmodell pb>pbτ bzw. pco2>pco2τ

, sind
die Differenzen der Nachfragefunktionen negativ. Der Änderung der Produktions-
weise des marktfähigen Gutes erfolgt aufgrund der Transaktionskosten nicht in dem
Ausmaß, wie dies im Referenzmodell erfolgte. Dieser Effekt ist umso stärker, je hö-
her die Transaktionskosten eines PES-Programmes sind, da, wie oben beschrieben,
entweder ein indirekter Effekt über die Preise für Biodiversität oder die Speicherung
von CO2 eintritt. Hier wirkt der Anteil der Transaktionskosten, den die Nutznie-
ßer zu tragen haben. Und es kommt zu einem direkten Effekt über den Anteil der
Transaktionskosten, der von den Leistungserbringern zu tragen ist.
Aufgrund des geringeren Preises für den Schutz biologischer Vielfalt bzw. der Spei-
cherung von Kohlenstoffdioxid und den zusätzlichen Kosten für die Teilnahme an
den PES-Programmen verringert sich der Gewinn für die beiden Ökosystemleistun-
gen. Dies führt dazu, dass sich auch die Anreize für eine Änderung der Produkti-
onsweise, z. B. die in Abschnitt 4.4.1 angesprochene Integration der Ansätze der
ökologischen Land- und Forstwirtschaft in die industrielle Form der Produktion,
dieser marktfähigen Güter verringern. Durch den geringeren Rückgang der Nach-
frage der Produktionsfaktoren im Vergleich zum Referenzmodell bestätigen sich die
weiter oben beschriebenen Wirkungen auf den Umweltmärkten. So kann durch eine
geringere Veränderung der Produktionsprozesse in Form der Nachfrageänderung das
geringere Angebot der beiden Ökosystemleistungen erklärt werden.
Ob der Einsatz von ökonomisch genutztem Boden oder Kapital stärker zurückgeführt
wird, hängt, wie im Abschnitt 4.4.1 beschrieben, von den Grenzproduktivitäten der
jeweiligen Produktionsfaktoren in den einzelnen Produktionsprozessen ab. Je stärker
ökonomisch genutzter Boden zu einer Schädigung der beiden Ökosystemleistungen
führt, im Vergleich zum Einsatz von Kapital, desto höher wird der Nachfragerück-
gang dieses Produktionsfaktors gegenüber dem anderen sein (s. Abschnitt 4.4.1).
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d) Zwischenfazit

Als zusammenfassendes Resultat lässt sich festhalten, dass es durch den Übergang
von einer Betrachtung transaktionskostenfreier Payments for Environmental Ser-
vices zu PES-Programmen mit Transaktionskosten zu einer Abschwächung der im
Abschnitt 4.4.1 dargestellten Ergebnisse kommt.
Aufgrund der Transaktionskosten stehen für die eigentlichen Zahlungen weniger fi-
nanzielle Mittel zur Verfügung, was sich in einem geringeren Preis für die beiden
Ökosystemleistungen niederschlägt. Zwei Effekte lassen sich daher auf den Umwelt-
märkten feststellen. Zum einen kommt es bei monopsonistischer Preisbildung auf-
grund des geringeren Preises zu einer Ausweitung der Nachfrage nach Biodiversität
bzw. gespeichertem CO2. Zum anderen führt der Anstieg der Grenzkosten für die
Bereitstellung der beiden Ökosystemleistungen zu einer Reduzierung der angebote-
nen und tatsächlichen Schutzbemühungen oder gar einem vollständigen Unterlassen.
Aufgrund der Abweichung der Grenzkosten von den Durchschnittsausgaben für den
Schutz von Biodiversität und die Speicherung von Kohlenstoffdioxid bei monop-
sonistischer Preissetzung stimmen die angebotenen und die nachgefragten Mengen
nicht mehr überein. Dadurch kommt es zu einem Nachfrageüberschuss. Um diesen
zu verhindern, wäre es notwendig seitens der Nutznießer, die Grenzkosten der Leis-
tungserbringer in die Preissetzung mit einzubeziehen und einen höheren Preis als
den Monopsonpreis zu setzen. Somit könnte der Nachfrageüberschuss abgebaut und
die Effizienz der Payments for Environmental Services erhöht werden.
Die Wirkungen des Angebotsrückgangs bei den beiden Ökosystemleistungen werden
durch die Analyse der Veränderung des Produktionsprozesses bestätigt. Aufgrund
der Transaktionskosten und des damit geringeren Preises für Biodiversität und Spei-
cherung von Kohlenstoffdioxid wird mehr von ökonomisch genutztem Boden und
Kapital durch die Leistungserbringer nachgefragt als im Referenzmodell. Dies weist
darauf hin, dass die Gewinne durch den Verzicht auf einen Teil der Produktion des
marktfähigen Gutes zu Gunsten der beiden Ökosystemleistungen geringer sind als
im Referenzmodell. Ein einkommens- bzw. gewinnmaximierender Leistungserbrin-
ger hat somit einen geringeren Anreiz zur Produktionsumstellung.
Zusammenfassend kann gesagt werden, dass durch zu hohe Transaktionskosten die
Gefahr der Ineffizienz und Ineffektivität von Payments for Environmental Services
besteht. Sogar ein vollständiges Unterlassen der Schutzbemühungen bzw. Teilnah-
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me an PES-Programmen wäre denkbar (vgl. Endres (2000), S. 48 und Hackl et al.
(2007), S. 300). Aus diesem Grund sollten Bemühungen unternommen werden, die
mit den Payments for Environmental Services verbundenen Transaktionskosten zu
senken, um somit deren Effizienz und Effektivität sicher zu stellen.

4.4.3 Alternativmodell II – Gebündelte PES-Programme
mit Transaktionskosten

Im vorherigen Teilabschnitt wurden die negativen Wirkungen der Transaktionskos-
ten bzgl. des Schutzniveaus von Biodiversität und des gespeicherten Kohlenstoffdi-
oxids aufgezeigt. Diese können dazu führen, dass andere umweltpolitische Instru-
mente für den Schutz der beiden Ökosystemleistungen besser geeignet sind.
Eine Möglichkeit der Reduzierung von Transaktionskosten wird in der Bündelung
von verschiedenen PES-Programmen gesehen.22 Dieses wird vor allem damit be-
gründet, dass viele Ökosystemleistungen Kuppelprodukte sind und innerhalb ei-
nes Produktionsprozesses bereitgestellt werden können (vgl. Farley und Costanza
(2010), S. 2061). Es ist somit möglich, dass es bei der Zusammenlegung von PES-
Programmen, vor allem bei der Erarbeitung von Zielvorgaben (Referenzsystemen)
und der Erstellung von Monitoringplänen, aufgrund der gemeinsamen Nutzung des
dafür benötigten Wissens zu Einsparungen von Ressourcen kommen kann (vgl. Bau-
mert et al. (2000), S. 5 und Cacho et al. (2005), S. 610).
Im folgenden Abschnitt wird das Potential einer Bündelung von Payments for En-
vironmental Services zur Senkung der Transaktionskosten näher analysiert und dar-
gestellt. Zwei Fragen soll in diesem Zusammenhang nachgegangen werden. Welche
Wirkungen sind mit einer Bündelung innerhalb des bisherigen Modellrahmens auf
den Umweltmärkten und bzgl. der Nachfrage der Produktionsfaktoren zu erwarten?
Und was sind die Voraussetzungen, dass es zu einer Senkung der Transaktionskosten
aufgrund der Bündelung kommt?

22 Eine ausführliche Beschreibung der Bündelung von Payments for Environmental Services wurde
im Abschnitt 4.3 vorgenommen.
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a) Analytischer Rahmen

Bevor die Analyse der Auswirkungen einer Bündelung auf den Umweltmärkten und
die Nachfrage der Produktionsfaktoren für das marktfähige Gut erfolgt, sollen die
Änderungen des Analyserahmens dargestellt werden. Der analytische Rahmen ba-
siert auf denen des im Abschnitt 4.4.1 beschriebenen Referenzmodells und des in
Abschnitt 4.4.2 beschrieben Alternativmodells I. Dieser muss jedoch an die Ände-
rungen bzgl. der Bündelung der beiden PES-Programme angepasst werden.
Durch die Zusammenlegung der beiden PES-Programme bestehen im Folgenden
nicht mehr zwei separate Schutzprogramme, sondern der Schutz beider Ökosystem-
leistungen ist das Ziel eines PES-Programms. Dieses verfügt über ein gemeinsames
Budget, welches zum Schutz von Biodiversität und der Speicherung von Kohlenstoff-
dioxid eingesetzt wird. Es setzt sich zusammen aus dem Budget des PES-Programms
für den Schutz biologischer Vielfalt Bbt und dem für die Speicherung von Kohlen-
stoffdioxid Bco2t

. Daher stehen die finanziellen Mittel für die einzelnen Schutzziele,
wie bisher auch, im Vorhinein fest. Die Zahlungen erfolgen auch nicht durch eine
Einheitszahlung für beide Ökosystemleistungen, sondern durch separate Zahlungen.
Aufgrund des gleichen institutionellen Rahmens, welcher durch die Bündelung ge-
schaffen wird (vgl. Deal et al. (2012), S. 72), kommt es zu einer Änderung der Trans-
aktionskostenfunktion. Durch die gemeinsame Nutzung des Know-Hows, z. B. bei
den Verhandlungen, der Etablierung von Baselines, des Monitorings usw., entstehen
die Transaktionskosten für den Schutz beider Ökosystemleistungen als Gemeinkos-
ten des PES-Programms. Die Höhe der Stücktransaktionskosten ist somit nicht mehr
nur von dem Niveau von Biodiversität oder der Menge des gespeicherten Kohlen-
stoffdioxids abhängig, sondern von beiden Ökosystemleistungen. Um eine möglichst
genaue Kostenzurechnung zu der jeweiligen Ökosystemleistung zu ermöglichen ist es
notwendig, die Transaktionskosten auf die beiden Ökosystemleistungen aufzuschlüs-
seln. Der Schutz von Biodiversität soll einen Anteil der Transaktionskosten in Höhe
von v und die Speicherung von Kohlenstoffdioxid von 1 − v tragen. Es gilt somit für
die Transaktionskostenfunktion:

T = τ(bt, co2t)(vbt + (1 − v)co2t). (4.42)

Des Weiteren ist zu berücksichtigen, dass die Transaktionskosten sowohl von den
Nutznießern als auch den Leistungserbringern getragen werden. Der Anteil der Nutz-
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nießer wird wie bisher durch αb für den Schutz von Biodiversität und αco2 für die
Speicherung von CO2 dargestellt. Für die Leistungserbringer fallen Transaktionskos-
ten in Höhe von βb für den Schutz biologischer Vielfalt und bei der Speicherung von
Kohlenstoffdioxid βco2 an. Somit kann die Transaktionskostenfunktion geschrieben
werden als:

T = τ(bt, co2t)(αbvbt + αco2vco2t + βb(1 − v)bt + βco2(1 − v)co2t). (4.43)

Hierbei gilt erneut, dass αb+βb=1 und αco2+βco2=1.
Im Folgenden wird analysiert, welche Wirkungen von der Zusammenlegung der bei-
den PES-Programme auf die Preise und die Schutzniveaus der beiden Ökosystem-
leistungen sowie die Produktionsweise des marktfähigen Gutes ausgehen.

b) Effekte auf den Umweltmärkten

Durch die Bündelung der beiden PES-Programme können die separaten Budget-
funktionen der Nutznießer zu einer zusammengefasst werden:

Bg = pb(bt)bt + pco2(co2t)co2t + τ(bt, co2t)(αbvbt + αco2(1 − v)co2t). (4.44)

Im Unterschied zum Referenzmodell stehen die gesamten finanziellen Mittel, wie
schon im Alternativmodell I, nicht nur für die Zahlungen der Ökosystemleistungen
zur Verfügung, sondern müssen auch die Transaktionskosten des PES-Programms
decken. Diese sind jedoch im Gegensatz zum Alternativmodell I nicht der einzelnen
Ökosystemleistung zurechenbar, sondern stellen Gemeinkosten des PES-Programms
dar. Wie oben beschrieben erfolgt daher eine Aufschlüsselung auf den Schutz von
Biodiversität und die Speicherung von Kohlenstoffdioxid.
Es soll angenommen werden, dass gilt pb(bt) > pb(bt)gbt > pb(bt)τ bt bzw. pco2(co2t)co2t

> pco2(co2t)gco2t > pco2(co2t)τ co2t . Somit liegen die Durchschnitts- und Grenzausga-
ben für die Zahlungen auch zwischen denen des Referenz- und Alternativmodells I
(s. Abb. 4.9). Es wird auch in diesem Modellrahmen die Annahme getroffen, dass die
Höhe der Gesamtbudgets, d. h. die gesamten verfügbaren finanziellen Mittel, denen
des Referenzmodells und des Alternativmodells I, entsprechen.
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Auch nach der Zusammenlegung beider PES-Programme besteht auf der Seite der
Nutznießer weiterhin eine künstliche Monopsonstruktur, welche zu deren Preisset-
zungsmacht führt. Die Entscheidungskalküle lassen sich für beide Ökosystemleis-
tungen nach der Veränderung der Transaktionskostenfunktion wie folgt schreiben
für

• Biodiversität:

max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pb(bt)bt − vαbτ(bt, co2t)bt (4.45)

• und CO2-Speicherung:

max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pco2(co2t)co2t − (1 − v)αco2τ(bt, co2t)co2t . (4.46)

Durch Differenzierung beider Nettonutzenfunktionen lassen sich die Preise für beide
Ökosystemleistungen bestimmen23. Die Preise lauten für

• Biodiversität:

pbg(bt)∗ = ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt − vαb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

(4.47)

• und CO2-Speicherung:

pco2g
(co2t)∗ = ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t −(1−v)αco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

. (4.48)

Die Zahlungen entsprechen erneut den Nettogrenznutzen für den Schutz biologischer
Vielfalt bzw. der Speicherung von Kohlenstoffdioxid. Einen positiven Einfluss auf die
Höhe der Preise haben die Grenznutzen. Negativ wirken hingegen die Grenzzahlun-
gen sowie die Grenztransaktionskosten des PES-Programms. Dass eine möglichst
genaue Aufschlüsselung der Transaktionskosten erfolgen sollte, wird daran ersicht-
lich, dass es bei einer zu hohen Zurechnung der Transaktionskosten zu einer Senkung
des Preises für Biodiversität und einer Erhöhung des Preise für die Speicherung von
23Die ausführliche Herleitung erfolgt im Anhang A.3.

142



Kapitel 4.4 Analyse der Wirkungen von Transaktionskosten bei PES

CO2 kommen würde. Dieser Effekt kann sich natürlich auch umgekehrt einstellen.
Dies hätte allokative Verzerrungen zwischen den beiden Ökosystemleistungen zur
Folge und somit eine Ineffizienz des PES-Programms.
Um die Wirkung durch die Bündelung beider PES-Programme auf die Höhe der
Preise im Vergleich zu den beiden vorherigen Modellen aufzuzeigen, werden die Dif-
ferenzen zu den Preisen des Referenzmodells gebildet. Da die Differenzen zum Re-
ferenzmodell den Grenztransaktionskosten entsprechen und somit größer Null sind,
werden die Nutznießer die Preise für eine Einheit der jeweiligen Ökosystemleistung
gegenüber dem Referenzmodell verringern (s. Gleichungen 4.49 und 4.50). Die Dif-
ferenzen lauten für

• Biodiversität:

Δpbg(bt) = pb(bt)∗ − pbg(bt)∗ = vαb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

> 0 (4.49)

• und CO2-Speicherung:

Δpco2g
(co2t) = pco2(co2t)∗ − pco2g

(co2t)∗ (4.50)

= (1 − v)αco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

> 0.

Dass es zu keiner vollständigen Rückkehr zu den Ergebnissen transaktionskosten-
freier PES-Programme kommt, war zu erwarten, da trotz der Bündelung immer
noch Transaktionskosten anfallen. Von Interesse ist jedoch, ob und wann es zu einer
Reduzierung der negativen Wirkungen kommt. Ob die Verringerung der Preise für
die beiden Ökosystemleistungen gegenüber dem Referenzmodell bei separaten oder
gebündelten PES- Programmen stärker ausfällt, kann mit Hilfe der Differenz der
beiden ersten Differenzen gegenüber dem Referenzmodell analysiert werden. Diese
zweiten Differenzen lauten für

• Biodiversität:

Δ2pb(bt) = Δpbτ (bt) − Δpbg(bt) (4.51)

=
(

∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

− v

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)
≶ 0
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• und CO2-Speicherung:

Δ2pco2(co2t) = Δpco2τ
(co2t) − Δpco2g

(co2t) (4.52)

=
(

∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

− (1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)
≶ 0.

Die Zusammenlegung der beiden separaten PES-Programme führt nur zu einer gerin-
geren Reduzierung der Preise, wenn die Bündelung eine Verringerung der Transakti-
onskosten, im Vergleich zu der Situation mit separaten PES-Programmen, zur Folge
hat. Es müssen somit economies of scope bzgl. der Transaktionskosten vorliegen.
Die Transaktionskosten eines gebündelten PES- Programms müssen somit geringer
sein als die Summe der Transaktionskosten der beiden separaten PES-Programme.
Es muss somit gelten:

T < Tb + Tco2 bzw. τ < τb + τco2 . (4.53)

Die Ursache für eine Verringerung der gesamten Transaktionskosten kann auf die
Realisierung von economies of scope bzw. Verbundeffekte zurückgeführt werden (vgl.
Panzar und Willig (1981), S. 268 und Herdzina (1999), S. 42 und Mettepenningen
et al. (2011), S. 643). Von diesen wird gesprochen, wenn es durch die simultane
Produktion mehrerer Güter innerhalb eines Unternehmens zu Kosteneinsparungen
kommt (vgl. Baumol et al. (1982), S. 71 ff. und Featherstone und Moss (1994),
S. 656).
Ursachen für das Auftreten von economies of scope ist die gemeinsame Nutzung ei-
nes oder mehrerer Produktionsfaktoren für die Herstellung von zwei oder mehreren
Gütern bzw. Leistungen (vgl. Panzar und Willig (1981), S. 71 und Callan und Tho-
mas (2001), S. 553). Diese stellen innerhalb der Produktion quasi-öffentliche Güter
dar, da bis zu einem gewissen Grad weder der Ausschluss aus der Nutzung noch
eine Konkurrenz während der Nutzung um diese Produktionsfaktoren besteht (vgl.
Panzar und Willig (1981), S.268).
Eine notwendige Bedingung für das Auftreten von economies of scope sind somit
Synergieeffekte auf der produktionstechnischen und/oder organisatorischen Ebene,
welche zu einer schwachen Subadditivität der Kostenfunktion führen (vgl. Fleming
et al. (2010), S. 5 f. und Panzar und Willig (1981), S. 268). Subadditivität wird de-
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finiert als das dauerhafte Fortsetzen von Kostenvorteilen, so dass aus produktions-
technischer Sicht die gesamte Produktionsmenge von einem einzigen Unternehmen
hergestellt werden sollte. Der Begriff der schwachen Subadditivität weist darauf hin,
dass diese Kostenvorteile nur begrenzt vorliegen (vgl. Herdzina (1999), S. 42).

Abbildung 4.9: Angebot und Nachfrage für Biodiversität bzw. CO2-Speicherung III
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Quelle: Eigene Darstellung.

Im Folgenden soll die Realisierung von economies of scope angenommen werden.24

Werden Verbundeffekte realisiert, verschieben sich die Durchschnitts- und Grenz-
ausgaben der Nutznießer auf DAg und GAg (s. Abb. 4.9). Infolgedessen sinken, im
Vergleich zum Referenzmodell, die Preise nur noch auf pb(bt)∗

g bzw. pco2(co2t)∗
g und

24 Eine empirische Überprüfung der Möglichkeit zur Realisierung von economies of scope erfolgt
im Kapitel 6.
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eine Ausweitung der nachgefragten Menge auf bt3 bzw. co2t3
(s. Abb. 4.9). Es muss

aber auch berücksichtigt werden, dass es bei einer Realisierung von diseconomies
of scope durch die Bündelung beider PES-Programme die negative Wirkung der
Transaktionskosten sogar noch verstärkt wird (vgl. Karousakis (2009), S. 20).
Bei der Bestimmung der gleichgewichtigen Menge der beiden Ökosystemleistungen,
welche innerhalb des PES-Programms gehandelt werden, sind jedoch erneut die
Grenzkosten der Leistungserbringer zu beachten. Diese können nicht außer Acht
gelassen werden, da das PES-Programm auf dem Nutznießer-Prinzip des Coase-
Theorems basiert und somit die Entscheidung über die bereitgestellte Menge bei
den Leistungserbringern liegt. Auf diese Problematik wurde schon im Abschnitt
4.4.2 hingewiesen.
Die Herleitung der Grenzkosten und über diese der angebotenen Menge der beiden
Ökosystemleistungen erfolgt wieder aus dem Gewinnmaximierungskalkül der Leis-
tungserbringer. Dieses hat sich aufgrund der Bündelung beider Ökosystemleistungen
innerhalb eines PES-Programms wie folgt geändert:

max.! πt = pyyt + p∗
bbt + p∗

co2co2t − C(yt) − C(bt, co2t) (4.54)
−vβbτ(bt, co2t)bt − (1 − v)βco2τ(bt, co2t)co2t

u. d. NB. : bt − b0 ≥ 0, dann pb > 0, sonst pb = 0 und

co2t − co20 ≥ 0, dann pco2 > 0, sonst pco2 = 0.

Die Grenzkosten entsprechen aufgrund der polypolistischen Struktur auf Seiten der
Leistungserbringer im Gewinnoptimum wieder den durch die Nutznießer vorgegebe-
nen Preisen. Somit gilt für

• Biodiversität:

pbg(bt)∗ = ∂C

∂bt

+ vβb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

(4.55)

• und CO2-Speicherung:

pco2g
(co2t)∗ = ∂C

∂co2t

+ (1 − v)βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

. (4.56)
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Im Gegensatz zu den Nettogrenznutzen der Nutznießer steigen die Grenzkosten der
Leistungserbringer aufgrund der Transaktionskosten im Vergleich zum Referenzmo-
dell auf GKg (s. Abb. 4.9). Der Anstieg der Grenzkosten entspricht für

• Biodiversität:

Δpbg = pb(bt)∗ − pbg(bt)∗ (4.57)

= −vβb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

< 0

• und CO2-Speicherung:

Δpco2g
= pco2(co2t)∗ − pco2g

(co2t)∗ (4.58)

= −(1 − v)βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

< 0.

Die Differenzen zum Referenzmodell geben an, um wie viel die Grenzkosten der Leis-
tungserbringer im Referenzmodell geringer sind als die im Alternativmodell II. Somit
ist das Ausmaß des Grenzkostenanstieges erneut von den Grenztransaktionskosten
abhängig, die die Leistungserbringer zu tragen haben. Auch bei den Grenztransak-
tionskosten der Leistungserbringer wird ersichtlich, dass eine möglichst exakte Auf-
schlüsselung der Transaktionskosten auf die jeweilige Ökosystemleistung erfolgen
muss, um allokative Ineffizienzen zwischen diesen zu vermeiden. Eine ungerechtfer-
tigte, zu hohe Zurechnung der Transaktionskosten zum Schutz biologischer Vielfalt
würde zu einem stärkeren Rückgang der angebotenen Menge bei einem gegebenen
Preis pb(bt)∗

g und einem zu hohen Angebot an der Speicherung von Kohlenstoffdioxid
führen. Es würde somit eine Umverteilung des Angebotes von der CO2-Speicherung
zu Lasten des Schutzes von Biodiversität erfolgen. Bei einer zu hohen Anrechnung
der Transaktionskosten bei der Speicherung von Kohlenstoffdioxid würde sich dieser
Effekt jedoch umkehren.
Inwiefern es durch einen gemeinsamen Schutz von Biodiversität und der Speiche-
rung von Kohlenstoffdioxid zu einem geringeren Anstieg der Grenzkosten als bei
separaten Schutzbemühungen kommt, kann im Vergleich mit Differenzen des Alter-
nativmodells I dargestellt werden.
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Es gilt für

• Biodiversität:

Δ2pb(bt) = Δpbτ − Δpbg (4.59)

=
(

∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

− v

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)
≶ 0

• und CO2-Speicherung:

Δ2pco2(co2t) = Δpco2τ
− Δpco2g

(4.60)

=
(

∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

− (1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)
≶ 0.

Ob es durch die Bündelung der beiden PES-Programme zu einer positiven Wir-
kung, d. h. einem nicht so starken Anstieg der Grenzkosten wie in einer Situation
mit separaten PES-Programmen kommt, ist wieder von den jeweiligen Grenztrans-
aktionskosten in den verschiedenen Situationen abhängig. Können bei der Zusam-
menlegung der Payments for Environmental Services economies of scope realisiert
werden, so kommt es zu einer Reduzierung der Transaktionskosten. Dies hätte zur
Folge, dass der Anstieg der Grenzkosten in dieser Situation geringer ausfällt als
bei separaten PES-Programmen. Die Grenzkosten der Leistungserbringer würden
dann nur bis GKg steigen. Somit kommt es zwar weiterhin zu einem Auseinan-
derfallen der Grenzkostenkurve GKg und Durchschnittsausgabenkurve DAg. Der
Abstand zwischen beiden verringert sich aber durch eine Zusammenlegung beider
PES-Programme (s. Abb. 4.9).
Werden Nettogrenznutzen der Nutznießer und Grenzkosten der Leistungserbringer
gleichgesetzt und nach dem Schutzniveau von Biodiversität bt und der gespeicher-
ten Menge von Kohlenstoffdioxid co2t aufgelöst, so kann die gleichgewichtige Menge
beider Ökosystemleistungen bestimmt werden. Diese lautet für

• Biodiversität:

b∗
tg

= ∂U/∂bt − ∂C/∂bt − vτbt, co2t

∂pb/∂bt + v∂τ/∂bt

(4.61)
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• und CO2-Speicherung:

co∗
2tg

= ∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t − (1 − v)τbt, co2t

∂pco2/∂co2t + (1 − v)∂τ/∂co2t

. (4.62)

Im Vergleich zum Referenzmodell kommt es, je nach Höhe der Grenztransaktionskos-
ten, erneut zu einem Rückgang des gleichgewichtigen Schutzniveaus der biologischen
Vielfalt und des gespeicherten Kohlenstoffdioxids (s. Gleichungen 4.63 und 4.64). Die
Differenzen der gleichgewichtigen Mengen zum Referenzmodell lauten für

• Biodiversität:

Δb∗
tg

= b∗
t − b∗

tg
= v

[(
∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

)
∂τ

∂bt

+ τ(bt, co2t)
∂pb

∂bt

]
> 0 (4.63)

• und CO2-Speicherung:

Δco∗
2tg

= co∗
2t

− co∗
2tg

(4.64)

= (1 − v)
[(

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

)
∂τ

∂co2t

+ τ(bt, co2t)
∂pco2

∂co2t

]
> 0.

Ob dieser Rückgang stärker oder geringer ist als der in einer Situation separater PES-
Programme, hängt von der Entwicklung der Transaktionskosten nach der Bündelung
beider Ökosystemleistungen innerhalb eines PES-Programms ab. Der Unterschied
zwischen den beiden Alternativmodellen kann wieder anhand der Differenzen zwi-
schen den Veränderungen gegenüber dem Referenzmodell bestimmt werden. Diese
lauten für

• Biodiversität:

Δ2b∗
t = Δb∗

tτ
− Δb∗

tg
(4.65)

=
(

∂τb

∂bt

− v
∂τ

∂bt

) (
∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

)
+ ∂pb

∂bt

(τb(bt) − τ(bt, co2tv)) ≶ 0
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• und CO2-Speicherung:

Δ2co∗
2t

= Δco∗
2tτ

− Δco∗
2tg

(4.66)

=
(

∂τco2

∂co2t

− (1 − v) ∂τ

∂co2t

) (
∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

)

+∂pco2

∂co2t

(τco2(co2t) − τ(bt, co2t(1 − v))) ≶ 0.

Abbildung 4.10: Nachfrageüberschuss II
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Quelle: Eigene Darstellung.

Sinken die Transaktionskosten und sind somit die Grenztransaktionskosten der je-
weiligen Ökosystemleistung nach der Bündelung geringer als bei separaten PES-
Programmen, so sind die zweiten Differenzen größer Null. Dies weist auf einen
geringeren Rückgang der gleichgewichtigen Menge gegenüber dem Referenzmodell
in einer Situation mit gebündelten PES-Programmen hin als bei separaten PES-
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Programmen. Ein Rückgang würde dann nicht auf b∗
tτ

bzw. co∗
2tτ

erfolgen, sondern
auf b∗

tg
bzw. co∗

2tg
(s. Abb. 4.9).

Trotz dieses geringeren Rückgangs der gleichgewichtigen Menge in einer Situation
gebündelter Ökosystemleistungen besteht immer noch eine Diskrepanz zwischen der
nachgefragten und der angebotenen Menge an Biodiversität bt3 − b∗

tg
bzw. Speiche-

rung von Kohlenstoffdioxid co2t3
− co∗

2tg
(s. Abb. 4.10). Dies führt erneut, aufgrund

der monopsonistischen Preissetzung, zu einem Nachfrageüberschuss. Durch den Mo-
nopsonpreis, welcher geringer ist als der Preis bei polypolistischer Preissetzung, ist
die Nachfrage nach Biodiversität bzw. der Speicherung von Kohlenstoffdioxid höher
als die für die Leistungserbringer gewinnoptimale Angebotsmenge. Die Höhe des
Nachfrageüberschusses lässt sich wie oben beschrieben aus der Differenz von nach-
gefragter und tatsächlich angebotener Menge der Ökosystemleistungen ableiten. Der
Nachfrageüberschuss beträgt für

• Biodiversität:

Δbtg = bt3 − b∗
tg

= ∂τ

∂bt

v

[
∂U

∂bt

βb −
(

pbg − αb
∂C

∂bt

)]
(4.67)

+∂pb

∂bt

[
vβbτ(bt, co2t) −

(
pbg − ∂C

∂bt

)]
> 0

• und CO2-Speicherung:

Δco2tg
= co2t3

− co∗
2tg

= ∂τ

∂co2t

(1 − v)
[

∂U

∂co2t

βco2 −
(

pco2g
− αco2

∂C

∂co2t

)]

(4.68)

+∂pco2

∂co2t

[
(1 − v)βco2τ(bt, co2t) −

(
pco2g

− ∂C

∂co2t

)]
> 0.

Wie in einer Situation mit separaten PES-Programmen ist das Ausmaß des Nachfra-
geüberschusses von der Höhe der mit dem PES-Programm verbundenen Grenztrans-
aktionskosten abhängig. Je höher die Grenztransaktionskosten der Leistungserbrin-
ger und Nutznießer sind, desto mehr wächst die Diskrepanz zwischen den Grenzkos-
ten der Leistungserbringer und den durchschnittlichen Ausgaben der Nutznießer.
Bei monopsonistischer Preissetzung würden im Vergleich zum Referenzmodell somit
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die Preise beider Ökosystemleistungen sinken und Angebot und Nachfrage ausein-
anderfallen. Ob es durch die Bündelung beider Ökosystemleistungen zu einer Ver-
ringerung des Nachfrageüberschusses kommt, hängt erneut von der Differenz der
Grenztransaktionskosten der beiden Alternativmodelle ab. Dies kann anhand der
Differenz des Nachfrageüberschusses aus den Situationen mit separaten und gebün-
delten PES-Programmen abgleitet werden. Diese lauten für

• Biodiversität:

Δ2bt =
(

βb
∂U

∂bt

+ αb
∂C

∂bt

) (
∂τb

∂bt

− v
∂τ

∂bt

)
+ βb

∂pb

∂bt

(τb(bt) − vτ(bt, co2t)) (4.69)

−∂pb

∂bt

(
pbτ − pbg

)
−

(
pbτ

∂τb

∂bt

− vpbg

∂τ

∂bt

)
≶ 0

• und CO2-Speicherung:

Δ2cot =
(

βco2

∂U

∂co2t

+ αco2

∂C

∂co2t

) (
∂τco2

∂co2t

− (1 − v) ∂τ

∂co2t

)
(4.70)

+βco2

∂pco2

∂co2t

(τco2(co2t) − (1 − v)τ(bt, co2t))

−∂pco2

∂co2t

(
pco2τ

− pco2g

)
−

(
pco2τ

∂τco2

∂co2t

− (1 − v)pco2g

∂τ

∂co2t

)
≶ 0.

Ist es durch die Zusammenlegung der beiden PES-Programme möglich, economies
of scope zu realisieren, so sinken die Transaktionskosten. Dies führt aufgrund ei-
nes höheren Preises und einer geringeren Diskrepanz zwischen Grenzkosten und
Durchschnittsausgaben zu einer Verringerung des Nachfrageüberschusses und damit
auch zu einer Erhöhung der Effizienz von Payments for Environmental Services.
Trotz einer Senkung der Transaktionskosten ist die Nachfrage der jeweiligen Öko-
systemleistungen aufgrund der monopsonistischen Preisbildung immer höher als das
Angebot für diese. Eine vollständige Befriedigung der Nachfrage durch die Leis-
tungserbringer ist somit bei monopsonistischer Preisbildung und dem Auftreten von
Transaktionskosten nicht möglich. Aus diesem Grund sollte auch in einer Situation,
in der es durch die Bündelung beider Ökosystemleistungen zu einer Senkung der
Transaktionskosten kommt, über die Anwendung der polypolistischen Preissetzung
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nachgedacht werden.25 Auch bei dieser würde eine Reduzierung der Transaktions-
kosten positive Effekte aufweisen. Im Vergleich zu einer Situation mit separaten
PES-Programmen würde bei einem gebündelten PES-Programm der polypolistische
Gleichgewichtspreis auf pP

b2 bzw. pP
co22

sinken und die gleichgewichtige Menge auf bP
t2

bzw. coP
2t2

ausgeweitet werden (s. Abb. 4.10).
Über Möglichkeiten einer Senkung der Transaktionskosten sollte daher nicht nur bei
monopsonistischer Preisbildung nachgedacht werden. Es wird nochmals darauf hin-
gewiesen, dass die hier beschrieben positiven Effekte einer Bündelung von Payments
for Environmental Services nur auftreten, wenn economies of scope realisiert wer-
den. Treten hingegen diseconomies of scope auf, so kann dies die im Abschnitt 4.4.2
beschriebenen negativen Wirkungen der Transaktionskosten noch verstärken.

c) Effekte auf die Nachfrage der Produktionsfaktoren

Wie beim Referenzmodell und dem Alternativmodell I kann der Rückgang des An-
gebots beider Ökosystemleistungen auf eine veränderte Produktionsweise zurückzu-
führt werden. Somit ist es möglich, dass die Änderung der institutionellen Struktur
bei den Payments for Environmental Services und den damit verbundenen Wir-
kungen auf die Transaktionskosten eine Änderung der Nachfrage nach den Pro-
duktionsfaktoren ökonomisch genutzter Boden und Kapital zur Folge hat. Anhand
dieser erfolgt wie bisher die Darstellung der Änderung der Produktionsweise durch
die Etablierung von Payments for Environmental Services. Die Nachfragefunktionen
werden aus dem folgenden Optimierungskalkül abgeleitet, welches sich von dem des
Referenz- und Alternativmodells I durch die Transaktionskosten unterscheidet:

max.! πit = pyyt + p∗
bg

bt + p∗
co2g

co2 − (1 + (γb + γco2))(pkkt + pawaw
t ) (4.71)

−βbvτ(bt, co2t)bt − βco2(1 − v)τ(bt, co2t)co2t

u. d. NB. : yt = y(aw
t , kt),

bt

co2t

⎫⎬
⎭ = f(bt−1, anat

t , kt), wobei anat = at − aw
t ,

bt − b0 ≥ 0, dann pb > 0, sonst pb = 0 und

co2t − co20 ≥ 0, dann pco2 > 0, sonst pco2 = 0.

25 Die Wirkungen der polypolistischen Preissetzung wurden im Abschnitt 4.4.2 aufgezeigt.

153



Kapitel 4 Bündelung von Ökosystemleistungen bei PES

Die Nachfrage nach ökonomisch genutzem Boden und Kapital für die Produktion
des marktfähigen Gutes kann wie bisher durch die Preisfunktion der beiden Pro-
duktionsfaktoren dargestellt werden. Diese lauten für

• ökonomisch genutzten Boden:

paw
g = 1

(1 + (γb + γco2))

[
py

∂yt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

(
p∗

bg
− vβb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(4.72)

−∂co2t

∂aw
t

(
p∗

co2g
− (1 − v)βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

• und Kapital:

pkg = 1
(1 + (γb + γco2))

[
py

∂yt

∂kt

− ∂bt

∂kt

(
p∗

bg
− vβb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(4.73)

−∂co2t

∂kt

(
p∗

co2g
− (1 − v)βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

.

Mit einem sinkenden Preis der Produktionsfaktoren besteht bei konstanter Grenz-
produktivität des jeweiligen Faktors für die Leistungserbringer weiterhin ein Anreiz,
ihre Nachfrage nach ökonomisch nutzbaren Boden und Kapital auszuweiten. Durch
eine Verringerung (Erhöhung) der Grenzproduktivität von Kapital oder des ökono-
misch nutzbaren Bodens kommt es bei einem konstanten Preis zu einem Rückgang
(einer Ausweitung) der Nachfrage (s. Gleichungen 4.72 und 4.73).
Mit Hilfe des Referenzmodells in Abschnitt 4.4.1 wurde aufgezeigt, dass es durch
die Etablierung von Payments for Environmental Services zu einer Reduzierung
der Grenzproduktivitäten beider Produktionsfaktoren kommt. Diese negative Aus-
wirkung auf die Grenzproduktivitäten beruht auf den Wertgrenzschädigungen der
beiden Produktionsfaktoren innerhalb des ökologischen Produktionsprozesses beider
Ökosystemleistungen (s. Abschnitt 4.4.1). Die Folge ist ein Absinken der Nachfrage-
kurven auf a

II bzw. kII und damit ein Rückgang der Nachfrage auf aw∗
t bzw. k∗

t (s.
Abb. 4.11). Dieser Effekt wird aufgrund der geringeren Preise für die beiden Öko-
systemleistungen durch die Berücksichtigung der Transaktionskosten abgeschwächt.
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Dies wiederum führt zu einer Verringerung der Wertgrenzschädigungen. Die Folge
ist ein geringerer Rückgang der Nachfrage im Vergleich zum Referenzmodell. Die
Grenzproduktivitäten in der Produktion des marktfähigen Gutes geht aufgrund der
Transaktionskosten nur noch auf awIII bzw. kIII zurück. Die Nachfrage betrug daher
bei separaten PES-Programmen unter der Annahme konstanter Preise und der Be-
rücksichtigung von Transaktionskosten aw∗

tτ
bzw. k∗

tτ
, unter der Annahme konstanter

Preise. Sollte die Nachfrage konstant gehalten werden, so müsste dafür der Preis für
den jeweiligen Produktionsfaktor sinken, damit es aufgrund der gesunken Grenz-
produktivität nicht zu einem Verlust durch dessen Einsatz kommt (s. Abb. 4.11).

Abbildung 4.11: Nachfrage nach Boden und Kapital III
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Quelle: Eigene Darstellung.

Das Ziel der Bündelung des Schutzes von Biodiversität und der Speicherung von
Kohlenstoffdioxid innerhalb eines PES-Programms ist es, diese negativen Wirkun-
gen der Transaktionskosten abzuschwächen. Anhand der Differenzen der Nachfrage
nach den Produktionsfaktoren mit dem Referenzmodell wird jedoch deutlich, dass es
trotz der institutionellen Umgestaltung zur Abschwächung des Nachfragerückgangs
aufgrund der Transaktionskosten kommt. Die Differenzen der Nachfragefunktionen
zum Referenzmodell lauten für

• ökonomisch genutzten Boden:

Δpaw
g = p∗

aw − p∗
aw

g
= −

[
∂bt

∂aw
t

(
(p∗

b − p∗
bg

) + βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(4.74)
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+∂co2t

∂aw
t

(
(p∗

co2 − p∗
co2g

) + βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

< 0

• und Kapital:

Δpkg = p∗
k − p∗

kg
= −

[
∂bt

∂kt

(
(p∗

b − p∗
bg

) + βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(4.75)

+∂co2t

∂kt

(
(p∗

co2 − p∗
co2g

) + βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

< 0.

Durch die Differenzen zum Referenzmodell ist erkennbar, dass der Nachfragerück-
gang auch bei der Bündelung beider Ökosystemleistungen innerhalb eines PES-
Programmes nicht so stark ausfällt wie bei der Nichtbeachtung der Transaktionskos-
ten. Dies ist darauf zurückzuführen, dass trotz der Bündelung immer noch Transak-
tionskosten durch die Etablierung der Payments for Environmental Services anfal-
len. Es kommt somit, unter der Annahme eines konstanten Gesamtbudgehts, immer
noch zu einer Reduzierung der finanziellen Mittel, welche für die eigentlichen Zah-
lungen der Schutzbemühungen verwendet werden können. Von Interesse ist, ob der
Effekt, welcher im Alternativmodell I zu erkennen war, durch die Bündelung der
PES-Programme abgeschwächt wird. Dies kann anhand des Vergleiches der Diffe-
renzen beider Alternativmodelle gemessen werden. Die zweiten Differenzen lauten
für

• ökonomisch genutzten Boden:

Δ2paw
g =

(
∂bt

∂aw
t

+ ∂co2t

∂aw
t

) (
p∗

bτ
− p∗

bg

)
(4.76)

− ∂bt

∂aw
t

βb

[
bt

(
∂τb

∂bt

− ∂τ

∂bt

)
+ (τb(bt) − τ(bt, co2t))

]

−∂co2t

∂aw
t

βco2

[
co2t

(
∂τco2

∂co2t

− ∂τb

∂co2t

)
+ (τco2(co2t) − τ(bt, co2t))

]
≶ 0
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• und Kapital:

Δ2pkg =
(

∂bt

∂kt

+ ∂co2t

∂kt

) (
p∗

bτ
− p∗

bg

)
(4.77)

− ∂bt

∂kt

βb

[
bt

(
∂τb

∂bt

− ∂τ

∂bt

)
+ (τb(bt) − τ(bt, co2t))

]

−∂co2t

∂kt

βco2

[
co2t

(
∂τco2

∂co2t

− ∂τb

∂co2t

)
+ (τco2(co2t) − τ(bt, co2t))

]
≶ 0.

Ob die Bündelung zu dem gewünschten Effekt eines stärkeren Rückgangs der Nach-
frage der Produktionsfaktoren führt und damit zur Änderung der Produktionsweise
beiträgt, hängt erneut von der Entwicklung der Transaktionskosten ab. Ist die Diffe-
renz der Grenztransaktionskosten zwischen den beiden Alternativmodellen positiv,
ist der Rückgang der Nachfrage bei separaten PES-Programmen größer als bei ei-
nem gebündelten PES-Programm. Die Einbeziehung mehrerer Ökosystemleistung
innerhalb eines PES-Programms ist somit nicht mit economies of scope bei den
Transaktionskosten verbunden. Kommt es hingegen zur Realisierung von economies
of scope bei den Transaktionskosten, so hat dies einen stärkeren Nachfragerückgang
als im Alternativmodell I zur Folge. Die Nachfrage nach ökonomisch nutzbarem Bo-
den und Kapital würde dann auf aw∗

tg
bzw. k∗

tg
zurückgehen.

Dies kann bei der Realisierung von economies von scope darauf zurückgeführt wer-
den, dass durch geringere Transaktionskosten bei gebündelten PES-Programmen die
Zahlungen für die beiden Ökosystemleistungen höher sind, als in einer Situation se-
parater Payments for Environmental Services. Dadurch erhöhen sich der Wertgrenz-
schädigungen, woraufhin es zu einem stärkeren Absinken der Grenzproduktivitäten
beider Produktionsfaktoren kommt. Welcher der beiden Produktionsfaktoren einen
stärkeren Nachfragerückgang erfährt, hängt dabei wieder von der Reduzierung der
realen Grenzproduktivitäten durch die Summe der realen Grenzschädigungen ab. Ist
diese bei ökonomisch genutztem Boden stärker als bei Kapital, so wird der Leistungs-
erbringer seine Nachfrage nach ökonomisch genutzten Boden stärker zurückführen
(s. Gleichungen 4.16 und 4.17).
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d) Zwischenfazit

Anhand des Alternativmodells II wird deutlich, dass durch eine Bündelung des
Schutzes biologischer Vielfalt und der Speicherung von Kohlenstoffdioxid nicht au-
tomatisch ein effizienterer Schutz beider Ökosystemleistungen durch Payments for
Environmental Services möglich ist. Auch bei der Zusammenlegung beider PES-
Programme entstehen weiterhin Transaktionskosten für deren Umsetzung. Es muss
jedoch darauf geachtet werden, dass die Transaktionskosten als Gemeinkosten auf-
treten und über einen Gemeinkostenschlüssel auf beide Ökosystemleistungen auf-
geteilt werden. Dies ist notwendig, um so die eine allokative Ineffizienz durch eine
ungenaue Kostenaufteilung zu verhindern.
Die Folgen der Transaktionskosten sind, wie im Alternativmodell I, eine Reduzie-
rung der finanziellen Mittel, welche für die eigentlichen Zahlungen bereitstehen, da
Teile des Gesamtbudgets auch die Transaktionskosten decken müssen. Somit sin-
ken die Durchschnitts- und Grenzausgaben der Nutznießer, was im Vergleich zum
Referenzmodell zu einer Reduzierung der Monopsonpreise und zu einer Ausweitung
der nachgefragten Menge nach gespeichertem Kohlenstoffdioxid und einem höheren
Schutzniveau der biologischen Vielfalt führt. Gleichzeitig steigen im Vergleich zum
Refeenzmodell jedoch wieder die Grenzausgaben der Leistungserbringer. Da diese je-
doch die tatsächlich umgesetzte Menge der beiden Ökosystemleistungen bestimmen,
wird diese bei einem geringeren Monopsonpreis für die jeweilige Leistung sinken.
Nachgefragte Mengen und angebotene Mengen stimmen somit, wie im Alternativ-
modell I, nicht mehr überein. Es kommt also auch bei der Bündelung von Biodiver-
sität und der Speicherung von CO2 innerhalb eines PES-Programms zu den gleichen
Effekten gegenüber dem Referenzmodell wie bei separaten PES-Programmen mit
Transaktionskosten.
Von Interesse ist jedoch, inwiefern diese Effekte durch eine Berücksichtigung bei-
der Ökosystemleistungen innerhalb eines PES-Programms geringer sind als bei der
Etablierung von separaten PES-Programmen. Dies wurde mit Hilfe des Vergleichs
der Differenzen der beiden Alternativmodelle zum Referenzmodell analysiert. Hier-
bei wird deutlich, dass sowohl beim Vergleich der Preisdifferenzen wie auch bei
den Mengendifferenzen und der Höhe des Nachfrageüberschusses die Entwicklung
der Transaktionskosten entscheidend ist. Können durch die Bündelung beider PES-
Programme economies of scope bei den Transaktionskosten realisiert werden, so hat
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dies eine Abschwächung der negativen Effekte auf den beiden Umweltmärkten zur
Folge. Die Effizienz der Bereitstellung beider Ökosystemleistungen wird somit er-
höht. Die These von Mettepenningen et al. (2011) und Baumert et al. (2000), dass
für einen Effizienzgewinn bei der Bündelung von Ökosystemleistungen Synergieef-
fekte mit dieser verbunden sein müssen, konnte somit durch die theoretische Analyse
belegt werden (vgl. Baumert et al. (2000), S. 5 und Mettepenningen et al. (2011),
S. 643).
Trotz eines geringeren Rückgangs der tatsächlich angebotenen Menge und einer ge-
ringeren Ausweitung der nachgefragten Menge beider Ökosystemleistungen besteht
bei monopsonistischer Preisbildung auch nach der Zusammenlegung beider PES-
Programme eine Diskrepanz zwischen Angebot und Nachfrage.
Hinsichtlich der Änderungen des Produktionsprozesses für das marktfähige Gut
kommt es zu den ähnlichen Wirkungen wie bei separaten PES-Programmen. Die
Nachfrage nach ökonomisch genutzten Boden und Kapital wird zwar zurückgeführt,
dieser Effekt wird aber durch die Transaktionskosten, im Vergleich zum Referenz-
modell, abgeschwächt. Inwiefern die Zusammenlegung der beiden PES-Programme
wieder zu einem stärkeren Rückgang der Nachfrage nach den beiden Produktionsfak-
toren führt, hängt erneut von der Entwicklung der Transaktionskosten ab. Können
durch die Berücksichtigung beider Ökosystemleistungen in einem PES-Programm
economies of scopes bei den Transaktionskosten realisiert werden, so kommt es zu
einer stärkeren Reduzierung der Faktornachfrage in der Produktion des marktfähi-
gen Gutes. Der Grund sind die gestiegenen Wertgrenzschädigungen der Produkti-
onsfaktoren im ökologischen Produktionsprozess.
Es lässt sich somit festhalten, dass die Bündelung des Schutzes biologischer Vielfalt
und die Speicherung von Kohlenstoffdioxid in einem PES-Programm zu einer Stei-
gerung der Effizienz führen kann. Voraussetzung hierfür ist jedoch die Realisierung
von economies of scope bei den Transaktionskosten. Das bedeutet, dass die Trans-
aktionskosten des gebündelten PES-Programms geringer sein müssen als die Summe
der Transaktionskosten in einer Situation mit separaten PES-Programmen. Dies be-
darf jedoch einer empirischen Überprüfung, die in den nächsten beiden Kapiteln der
Arbeit anhand des Konzeptes Reducing Emissions from Deforestation and Forest
Degradation (REDD) vorgenommen wird.
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5 Der Schutz von Biodiversität im
Konzept des Reducing
Emissions from Deforestation
and Forest Degradation plus
(REDDplus)

Die theoretischen Wirkungen von Transaktionskosten bei Payments for Environ-
mental Services und der Bündelung zweier PES-Programme wurden im vorheri-
gen Kapitel ausführlich dargestellt. Dabei wurde auch aus theoretischer Sicht die
Wirkung einer Bündelung verschiedener Ökosystemleistungen innerhalb eines PES-
Programmes als eine Option zur Reduktion der Transaktionskosten und damit einer
effizienteren Bereitstellung von Biodiversität und der Speicherung von Kohlenstoff-
dioxid aufgezeigt. Dass es sich bei der Idee der Bündelung nicht nur um ein rein
theoretisches Gedankenspiel handelt, soll im folgenden Kapitel der Arbeit verdeut-
licht werden. Seit 2005 wird versucht, Emissionen zu verringern, welche auf die Ab-
holzung von Wäldern und die Veränderung der Waldstruktur zurückzuführen sind.
Innerhalb dieses Ansatzes wird auch die Einbeziehung weiterer Umweltziele, z. B.
der Schutz von Biodiversität, diskutiert (vgl. Frey (2008), S. 167 und Brown et al.
(2008), S. 107 f.).
Dieser Ansatz des Reducing Emissions from Deforestation and Degradation soll im
folgenden Kapitel hinsichtlich der institutionellen Ausgestaltung näher beschrieben
werden. Am Ende des Kapitels wird dann auf die Möglichkeit der Einbeziehung des
Schutzes von Biodiversität und dessen Auswirkungen auf die institutionelle Struktur
eingegangen.
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5.1 Der Ansatz des Reducing Emissions from
Deforestation and Forest Degradation

Der Ansatz des Reducing Emissions from Deforestation and Forest Degradation wur-
de 2005 in Montreal von Costa Rica und Papua-Neuguinea in die Diskussion um die
Reduktion der Treibhausgasemissionen eingebracht. Seitdem wurde der ursprüngli-
che Ansatz von 2005 immer wieder ausgeweitet, wodurch sich auch die Ziele und die
Maßnahmen innerhalb des Konzeptes verändert haben. In diesem Abschnitt werden
zuerst der Entwicklungsprozess und die Grundidee des Ansatzes beschrieben, im
Anschluss wird die bisherige institutionelle Ausgestaltung des Reducing Emissions
from Deforestation and Forest Degradation dargestellt.

Tabelle 5.1: Landnutzung in den tropischen Regionen von 1990 bis 2008

Land Änderung Waldbestand Änderung landwirt-
schaftliche Flächen

Zentralamerika -11,4 -0,5
Südamerika -7,9 5,2
Westafrika -18,2 14,5
Ostafrika -13,0 0,2
Südliches Afrika -10,4 1,5
Südostasien -12,5 8,5

Quelle: Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010a).

5.1.1 Idee und Entwicklungsprozess

Die enormen Abholzungsraten seit 1990 und die damit verbundene Änderung der
Nutzung der Landflächen, vor allem für die Agrarwirtschaft in den tropischen Regio-
nen, veranlassten Costa Rica und Papua-Neuguinea zu dem Vorschlag, Emissionen
durch die Abholzung von Wäldern zu reduzieren (s. Tab. 5.1). Der Grundgedanke
des Ansatzes ist, dass Länder in tropischen Regionen mit hohen Abholzungsraten
eine Zahlung erhalten und so auf die weitere Abholzung ihrer Wälder verzichten
(vgl. Angelsen und Wert-Kanounnikoff (2008), S. 1). Die Abholzung von Wäldern
oder die Veränderung von deren Struktur führt zum einen zu einer Beschränkung
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der Funktion der CO2-Speicherung und zum anderen zur Freisetzung von gespei-
chertem Kohlenstoffdioxid durch das Abbrennen der Wälder (vgl. Eliasch (2008),
S. 19 f.). Es sind somit zwei Arten von Emissionen mit der Abholzung von Wäldern
verbunden. Der direkte CO2-Ausstoß bei der eigentlichen Rodung und der indi-
rekte CO2-Ausstoß durch die Verringerung der Möglichkeiten zur Speicherung von
Kohlenstoffdioxid. Das Ausmaß der indirekten Form des CO2-Ausstoßes ist von der
jeweiligen neuen Nutzungsform der Landflächen abhängig. So ist die Aufnahmefä-
higkeit von CO2 bei tropischen Regenwäldern 70% höher als bei landwirtschaftlich
genutzten Flächen (vgl. Working Group I of the IPCC (2001), S. 193). Seit Anfang
der 1980er Jahre ist ein Anstieg der CO2-Emissionen durch die Änderung der Land-
nutzung zu verzeichnen. Dieser wurde in den 1990er Jahren etwas gedämpft, erfuhr
Anfang 2000 aber wieder einen erneuten Anstieg (Angelsen und Wert-Kanounnikoff
(2008), S. 12). Die Reduktion der Waldflächen durch Abholzung und Veränderung
der Waldstruktur verursachten 2004 Emissionen von 17% der gesamten Treibhaus-
gase. Damit ist die Zerstörung von Wäldern der zweitgrößte Verursacher der Emis-
sion von Treibhausgasen nach der Nutzung fossiler Brennstoffen (vgl. IPCC (2007),
S. 36).
Der Ansatz der Reduktion von Treibhausgasen aus der Abholzung von Wäldern
wurde 2005 von Costa Rica und Papua-Neuguinea initiiert. Ziel ist es, die hohen
Abholzungsraten, vor allem in den Entwicklungsländern, und die damit verbunde-
nen Emissionen von Treibhausgasen zu stoppen. Um dies zu erreichen, sollen die
jeweiligen Länder dafür Zahlungen erhalten, dass sie auf die Abholzung und damit
auf landwirtschaftliche oder anderweitige Nutzung der Flächen verzichten (vgl. Frey
(2008), S. 167 und Acosta (2010), S. 1). Auf der elften Klimaschutzkonferenz in
Montreal beschlossen die Teilnehmerstaaten die Umsetzung dieses Ansatzes. Durch
langfristige Zusammenarbeit und Kooperation der Entwicklungs- und Industrielän-
der soll das im Rahmenübereinkommen der Vereinten Nationen über Klimaände-
rungen festgesetzte Ziel der Stabilisierung der Treibhausgaskonzentration erreicht
werden (vgl. United Nations (1994), Artikel 2). Dieses Ziel wurde 2009 auf der Kli-
makonferenz in Kopenhagen konkretisiert. Im sog. Copenhagen Accord beschlossen
die Vertragsparteien, dass sie die globale Erderwärmung auf zwei Grad Celsius redu-
zieren wollen (vgl. UN Framework Convention on Climate Change (2009), Decision
2/CP.15). Dies soll durch eine nachhaltige lokale Entwicklung und die Verbesse-
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rung des Zugangs zu klimafreundlicheren Technologien für die Entwicklungsländer
erreicht werden (vgl. UN Framework Convention on Climate Change (2005), Deci-
sion 1/CP. 11).
Bezogen sich die Entscheidungen auf der Klimakonferenz in Montreal 2005 allein
auf die Abholzung der tropischen Wälder, d. h. auf die langfristige Zerstörung des
Waldbestandes und Änderung der Landnutzung (vgl. van der Werf et al. (2009),
S. 737), so wurde 2007 auf der Klimakonferenz in Bali der sog. Bali Action Plan
beschlossen. Dieser sieht neben der Verringerung der Emissionen aus der Abhol-
zung von Wäldern auch die Reduzierung der Emissionen aus der Veränderung der
Waldstruktur vor (vgl. UN Framework Convention on Climate Change (2007), Deci-
sion 2/CP.13), d. h. die Veränderung der Struktur des Waldbestandes (vgl. van der
Werf et al. (2009), S. 737). Neben dieser Ausweitung des Ansatzes zur Emissions-
reduktion erfolgte auch noch die Entscheidung über die Einbeziehung von weiteren
Zielen, sog. Co-Benefits, und die Beachtung der Lebensweise von indigenen Völkern.
Des Weiteren wurden die Maßnahmen, die eine engere und langfristige Zusammenar-
beit zwischen Entwicklungs- und Industrieländern umfassen sollen, genauer beschrie-
ben. Zwei Arten von Maßnahmen können unterschieden werden: einerseits Maßnah-
men zum Aufbau der Kapazitäten für die Teilnahme an REDD und andererseits
direkte Maßnahmen zur Reduktion der Emissionen durch Abholzung und Verän-
derung der Waldstruktur. Der Kapazitätsaufbau umfasst vor allem die technische
Unterstützung der Länder zur Schaffung institutioneller Rahmenbedingungen für
die Teilnahme und den Aufbau eines Monitoringsystems. Der zweite Maßnahmen-
bereich umfasst die Erarbeitung und Umsetzung von Strategien zu Verhinderung
und Reduktion von Emissionen durch die Einbeziehung der einzelnen Verursacher
der Waldrodungen (vgl. UN Framework Convention on Climate Change (2007), De-
cision 2/CP.13).
Die Entstehung von Transaktionskosten ist somit vor allem im ersten Bereich der Un-
terstützungen zu suchen. Durch die Erweiterungen des Ansatzes im Bali Action Plan
kam es zu einer Umbenennung des Ansatzes in REDDplus (vgl. Wertz-Kanounnikoff
und Kongphan-apirak (2009), S. 1). Überlegungen bestehen auch dahingehend, ob
der Ansatz als ein mögliches Nachfolgeabkommen für das 2012 auslaufende Kyoto-
Protokoll etabliert werden kann (vgl. Schmidt (2009), S. 3 und Angelsen und Wert-
Kanounnikoff (2008), S. 2).
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5.1.2 Die institutionelle Ausgestaltung

Aus Abbildung 5.1 wird ersichtlich, dass sich der Ansatz zur Reduktion von Emissio-
nen durch die Abholzung und Veränderung von Waldflächen aus mehreren Ebenen
zusammensetzt (vgl. Angelsen und Wert-Kanounnikoff (2008), S. 12 und Skutsch
et al. (2007), S. 324).

Abbildung 5.1: Mehrebenen-Modell des REDD-Ansatzes

Internationale Ebene

Märkte Internationale
Unterstützung

Globale Fonds

Internationale
REDD-Zahlungen Nationale

CO2-Reduktionen

Internationale
REDD-Ansatz

Nationale Ebene

Nationale REDD-
Fonds

Nationale Behörde
für REDD

Nationale
REDD-Zahlungen Regionale

CO2-Reduktionen
Nationaler

REDD-Ansatz

Regionale Ebene
Landnutzer Gemeinschaften lokale

Regierungen

Quelle: Angelsen und Wert-Kanounnikoff (2008), S. 12.

Durch diesen Mehrebenenansatz soll erreicht werden, dass es nicht nur zur Umset-
zung von Maßnahmen zur Reduktion der Emissionen auf nationaler Ebene kommt,
sondern auch auf regionaler Ebene (vgl. Skutsch et al. (2007), S. 324). Dadurch ist
es möglich, regionale Besonderheiten besser bei der Umsetzung von Maßnahmen zu
berücksichtigen. Innerhalb dieses institutionellen Rahmens ergeben sich zwei PES-
Systeme, eines zwischen der internationalen und nationalen Ebene sowie zwischen
der nationalen und regionalen Ebene. Eine direkte Verbindung der internationalen
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und regionalen Ebene ist nicht vorgesehen (vgl. Angelsen und Wert-Kanounnikoff
(2008), S. 13). Die Umsetzung der einzelnen Maßnahmen kann auf der nationa-
len und der regionalen Ebene erfolgen. Maßnahmen auf der regionalen Ebene sind
dabei auf ein bestimmtes geografisches Gebiet begrenzt oder es handelt sich um ein-
zelne Projekte, die von lokalen Gemeinschaften oder NGO’s durchgeführt werden.
Darüber hinaus ist ein kombinierter Ansatz möglich, bei dem sowohl Aktivitäten
auf nationaler als auch auf regionaler Ebene erfolgen. Voraussetzung hierfür ist die
Harmonisierung der Monitoring- und Referenzsysteme. Auch muss eine nationale
Institution eingerichtet werden, welche die Aufteilung der finanziellen Mittel auf
beide Ebenen vornimmt (vgl. Angelsen und Wert-Kanounnikoff (2008), S. 32 ff.).
Bei der Umsetzung von nationalen REDDplus-Strategien sind neben den eigentli-
chen Schutzbemühungen weitere politische Maßnahmen notwendig. Zu diesen zäh-
len z. B. die Umsetzung von Reformen hinsichtlich der Eigentumsrechte und deren
Durchsetzung sowie die Unterlassung von staatlichen Förderungen zur Abholzung
von Wäldern (vgl. Angelsen und Wert-Kanounnikoff (2008), S. 13).
Parker et al. (2008) und Parker et al. (2009) beschreiben vier institutionelle Teil-
komponenten (Umfang, Referenzsystem, Finanzierung und Verteilung der finanzi-
ellen Mittel), welche ein nationales oder regionales REDD-Programm umfasst (vgl.
Parker et al. (2008), S. 16 f. und Parker et al. (2009), S. 18 f.). Die Entscheidung
über die genaue institutionelle Ausgestaltung der einzelnen Teilkomponenten liegt
jedoch bei den jeweiligen Teilnehmerländern. Beim Ansatz der Reduzierung der
Emissionen durch die Abholzung und Veränderung der Struktur von Wäldern wird
somit ein Basket Approach verfolgt. Das bedeutet, jedes teilnehmende Land ent-
scheidet selber darüber, wie es die vereinbarten Ziele erreichen will und das eigene
REDD-Programm ausgestaltet (vgl. Parker et al. (2008), S. 16, Parker et al. (2009),
S. 18 und Frey (2008), S. 169). Die Zusammensetzung der verschiedenen Optio-
nen innerhalb dieser Teilkomponenten entscheidet letztendlich über die Effizienz,
die Effektivität und die Gerechtigkeit des jeweiligen REDD-Programms (vgl. Parker
et al. (2008), S. 16, Parker et al. (2009), S. 18 und Angelsen und Wert-Kanounnikoff
(2008), S. 13). Die verschiedenen Optionen der Ausgestaltung der einzelnen Teil-
komponenten des REDD-Ansatzes sollen im Folgenden aufgezeigt werden.
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a) Umfang von REDD-Programmen

Zwei Einflussfaktoren sind für die Entwicklung des Kohlenstoffdioxidbestandes ei-
nes Waldes entscheidend, die gesamte Waldfläche und die Kohlenstoffdioxiddichte,
d. h. der gespeicherte Kohlenstoffdioxid pro Hektar Wald (vgl. Angelsen und Wert-
Kanounnikoff (2008), S. 15). Aus diesen beiden Einflussfaktoren ergeben sich die
möglichen Maßnahmen und damit der Umfang eines REDD-Programms. Der mög-
liche Umfang der Aktivitäten zur Emissionsreduktion durch die Abholzung und
Veränderung der Waldstruktur wurde 2007 im Bali Action Plan festgelegt. Durch
die Maßnahmen innerhalb eines REDD-Programms soll die Emission von Treib-
hausgasen aus der Abholzung von Wäldern und der Änderung der Waldstruktur
verhindert bzw. verringert werden, indem ein Aufbau von Kohlenstoffdioxidspei-
chern erfolgt (vgl. UN Framework Convention on Climate Change (2007), Decision
2/CP.13, S. 8). Es sollen somit nicht nur CO2-Emissionen durch die Verhinderung
der Abholzung und der Veränderung der Waldstruktur verringert werden, sondern
auch neue CO2-Senken (Waldflächen) aufgebaut werden. Des Weiteren wurde auf
der Klimakonferenz in Bali darüber entschieden, dass es auch möglich sein soll, Zie-
le von anderen internationalen Abkommen in ein REDD-Programm als Nebenziel
einzubeziehen (vgl. UN Framework Convention on Climate Change (2007), Decision
2/CP.13, S. 8).
Die Reduktion der Treibhausgase und das Erreichen von Co-Benefits, wie den Schutz
von Biodiversität, sind davon abhängig, wie die einzelnen Aktivitäten eines Program-
mes angerechnet werden. Eine zu geringe Ausnutzung des Reduktionspotentials von
CO2-Emissionen oder des Schutzes von Biodiversität kann zurückgeführt werden
auf:

• eine Gleichbehandlung von natürlichen Waldflächen und Plantagen, die mit
dem gleichen Wert festgelegt werden und

• die Einbeziehung von Emissionsreduktionen aus der veränderten Waldstruktur
bei bestehendem Reduktionspotential von Emissionen aus der Verhinderung
der Abholzung von Waldflächen.

Im ersten Fall besteht ein Anreiz dazu, Waldplantagen anzulegen, um so die Förde-
rung des REDD-Programms zu erhalten und gleichzeitig noch einen wirtschaftlichen
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Gewinn aus den Produkten der Plantagen zu erzielen. Plantagen sind jedoch über-
wiegend Monokulturen, was zu einer Reduktion von Biodiversität führt. Im zweiten
Fall würden Treibhausgasemissionen und der Verlust an Biodiversität nicht berück-
sichtigt werden, wenn es zur Abholzung der Wälder kommt. Für das REDD-Land
würde ein Anreiz bestehen, erst die Emissionsreduktionen aus den Flächen mit ver-
änderter Waldstruktur anrechnen zu lassen und natürliche Flächen abzuholzen (vgl.
Schmidt (2009), S. 12 f.).

b) Referenzsysteme von REDD-Programmen

Einen entscheidenden Einfluss auf die Effizienz und Effektivität eines REDD-Pro-
gramms dürfte das Referenzsystem bzw. die Baseline des REDD-Programms haben.
Das Referenzsystem kann als Vergleichswert für die Beurteilung der Emissionsre-
duktionen herangezogen werden. Diese dienen zur Festlegung der Zahlungen an das
jeweilige REDD-Land, wenn dieses mit seinen Emissionen unterhalb der Baseline
ist. Es erhält keine Zahlungen oder gar eine Bestrafung, wenn sie oberhalb des Ver-
gleichswertes liegen (vgl. Angelsen (2008b), S. 471).
Für die Bestimmung der Baselines gibt es verschiedene Möglichkeiten. Erstens die
Etablierung einer historischen Baseline, zweitens die Etablierung einer angepass-
ten historischen Baseline und drittens eine projizierte Baseline (vgl. Parker et al.
(2009), S. 21f.). Die Einbindung von historischen Daten bei der Erstellung des Refe-
renzsystems wurde auf der Klimakonferenz auf Bali beschlossen (vgl. UN Framework
Convention on Climate Change (2007), Decision 11/CP.13). Historische Daten über
die Abholzung weisen jedoch einige Mängel auf. So sind Daten für Entwicklungslän-
der gar nicht oder nur rudimentär vorhanden (vgl. Parker et al. (2009), S. 21 und
Angelsen (2008a), S. 55), und die Abholzungen aus der Vergangenheit sind nicht
zwangsläufig eine gute Grundlage für die Vorhersage von Abholzungen in der Zu-
kunft. Neben der Abholzungsrate sollte jedoch auch der Waldbestand eines Landes
im Verhältnis zu dessen Fläche betrachtet werden (vgl. Angelsen (2008a), S. 55). An-
gelsen (2008a) plädiert dafür, dass bei der Anwendung von historischen Baselines
die sog. forest transition theory von Marther (1992) beachtet wird. Diese beschreibt
die zeitliche Entwicklung des Waldbestandes eines Landes. Zu Beginn der Abhol-
zungen kommt es zu einem recht starken Rückgang der Waldflächen, was zu einem
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sehr geringen Waldbestand führt; nach dem Erreichen dieses Minimums des Wald-
bestandes steigt dieser jedoch wieder an und stabilisiert sich (vgl. Angelsen (2007),
S. 31 ff.).
Ein weiterer Kritikpunkt an der Nutzung von Referenzsystemen, die ausschließlich
auf historische Daten zurückgreifen, ist der, dass sie nicht politische und ökonomi-
sche Bedingungen eines Landes und deren mögliche Veränderungen berücksichtigen
(vgl. Parker et al. (2009), S. 21). Um diesen Kritikpunkt zu umgehen, sollte ein
Referenzsystem, welches auf historischen Daten basiert, um einen sog. development
adjustment factor erweitert werden. Dieser Faktor soll verschiedene ökonomische, po-
litische, geografische und demografische Determinanten umfassen. Hinsichtlich der
Anwendung des development adjustment factor besteht jedoch das Problem, dass
für die Bestimmung des Anpassungsfaktors ebenfalls Daten notwendig sind, die vor
allem in Entwicklungsländern gar nicht oder nur begrenzt verfügbar sind (vgl. Angel-
sen (2008a), S. 57). Referenzsysteme auf Grundlage historischer Daten sollten daher
nach Angelsen (2008a) zur Bestimmung von Business-as-usual-Szenarien genutzt
werden. Für die Entwicklung von Szenarien über die Entwicklung der Waldflächen
aufgrund der Etablierung von REDD, sollte auf eine Nutzung historischen Daten
aber verzichtet werden.
Eine weitere Möglichkeit eines Referenzsystems ist die Nutzung einer prognostizier-
ten Baseline. Mit diesen soll, unter Einbeziehung sozio-ökonomischer und struktu-
reller Bedingungen der Abholzung, die Entwicklung der Abholzungsraten und des
Waldbestandes beschrieben werden (vgl. Parker et al. (2009), S. 23). Die Bestim-
mung der prognostizierten Referenzsysteme erfolgt durch die Ermittlung eines Ab-
holzungstrends für die Zukunft auf Grundlage der Faktoren, welche für die Ab-
holzung der Waldflächen verantwortlich sind (Landwirtschaft, Siedlungen, Bevölke-
rungsdichte usw.). Des Weiteren muss auf Grundlage der im ersten Schritt ermittel-
ten Biomasse die Karbondichte der geschätzten Waldflächen berechnet werden (vgl.
Skutsch et al. (2007), S. 328 f.).
Wie zu Beginn schon angesprochen, hat die Ausgestaltung des Referenzsystems ei-
nes REDD-Programms entscheidenden Einfluss auf seine Effektivität und Effizienz.
Wird das Referenzsystem für die Zertifizierung der Karbonspeicher zu eng gefasst,
werden also zu wenig reduzierte Emissionen zertifiziert, so erhält das Land zu geringe
Einnahmen aus seinen Emissionsreduktionen. Dies würde dazu führen, dass es kei-
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nen Anreiz zur Reduktion von Emissionen gibt. Wird hingegen das Referenzsystem
zu weit gefasst, so besteht die Gefahr einer Überschwemmung des CO2-Marktes mit
günstigen REDD-Zertifikaten, was dazu führt, dass Anstrengungen der Emissions-
reduktion in anderen Bereichen sinken würden. Dieser Effekt könnte gedämpft wer-
den, indem das Angebot über eine Verengung der Referenzsysteme reduziert oder,
indem die Nachfrage durch die Erhöhung der Emissionsreduktionsziele ausgeweitet
wird (vgl. Angelsen (2008a), S. 58 f.). Referenzsysteme haben somit die Aufgabe,
Fehlentwicklungen aufzudecken. Damit diese Aufgabe effektiv und effizient erfüllt
werden kann, spricht sich Chomitz (2002) für die Etablierung von regionalen oder
sektoralen Referenzsystemen aus, um so die Gefahr eines Leakage-Effektes und des
Moral-Hazard-Verhaltens zu verringern (vgl. Chomitz (2002), S. 41 f.).

c) Finanzierungsmechanismus von REDD-Programmen

Die am meisten diskutierte Komponente des REDD-Ansatzes ist die Etablierung
eines Finanzierungsmechanismus. Drei mögliche Finanzierungsformen für die Re-
duktion der Emissionen durch Abholzung und Veränderung der Waldstruktur wer-
den diskutiert: erstens die Finanzierung über einen Emissionsmarkt, zweitens die
Finanzierung durch einen freiwilligen Fonds mit Geldern aus dem CO2-Handel und
drittens ein freiwilliger Fonds, welcher sich aus anderen finanziellen Mitteln speist
(vgl. Parker et al. (2009), S. 26, Boucher (2008), S. 1). Die Finanzierungsansätze un-
terscheiden sich vor allem hinsichtlich der Quellen, aus denen die finanziellen Mittel
stammen. Die finanziellen Mittel bei der Finanzierung von REDD-Programmen über
einen CO2-Markt stammen aus dem Handel von REDD-Zertifikaten. Diese können
von Industrieländern oder Unternehmen gekauft werden, um so zusätzliche Emis-
sionen auszustoßen, die jedoch durch die Errichtung von CO2-Senken neutralisiert
werden. Bei dem zweiten Ansatz der Finanzierung, der Verbindung eines Fonds mit
dem CO2-Markt, generieren sich die finanziellen Mittel des Fonds aus einem Teil
der auf dem CO2-Markt erzielten Gewinne. Bei dem Ansatz des freiwilligen Fonds
stammen dessen finanzielle Mittel von Ländern oder privaten Unternehmen (vgl.
Boucher (2008), S. 1). Als Einnahmequelle für die finanziellen Mittel werden z B.
Steuern auf CO2-intensive Güter oder aus dem Konsum von Öl in der Europäischen
Union und den USA genannt (vgl. Frey (2008), S. 178). Bei diesem Finanzierungsan-

170



Kapitel 5.1 Der Ansatz des REDDplus

satz besteht im Gegensatz zu den anderen beiden Ansätzen keine Verbindung zum
Emissionshandel (vgl. Boucher (2008), S. 1).
Der entscheidende Vorteil der marktbasierten Lösungsansätze für die Finanzierung
ist vor allem, dass langfristig finanzielle Mittel zur Verfügung gestellt werden (vgl Bou-
cher (2008), S. 1) und dass die Kosten für die Emissionsreduktionen sinken. Bei
der Einbindung der REDD-Zertifikate in den Clean Developement Mechanism be-
steht aber die Gefahr, dass dieser Markt destabilisiert wird, da durch zusätzliche
Zertifikate der Preis stark beeinflusst wird. Des Weiteren könnte durch günstigere
REDD-Zertifikate das Engagement in den Industrieländern sinken, Emissionen zu
verhindern. Um dies zu umgehen, sollte ein eigener Markt für REDD-Zertifikate
etabliert werden (vgl. Frey (2008), S. 172 f.). Boucher (2008) sieht außerdem noch
die Gefahr, dass es nur zu einem Abbau des bestehenden Leakage-Effekts kommt
und nicht zu einer zusätzlichen Reduktion von Emissionen. Voraussetzung für einen
effizienten REDD-Markt, unabhängig von der konkreten Ausgestaltung, ist die Exis-
tenz eines Monitoring- und Zertifzierungssystems (vgl. Frey (2008), S. 182).
Die Zeitspanne bis zur vollständigen Implementierung eines nationalen REDD-Pro-
grammes stellt einen Entwicklungsprozess dar. Daher ist es ratsam, innerhalb der
verschiedenen Entwicklungsstufen dieses Prozesses auf verschiedene Finanzierungs-
quellen zurückzugreifen. Dadurch ist es möglich die Besonderheiten in den jeweiligen
Entwicklungsabschnitten zuberücksichtigen (vgl. Streck (2010), S. 391 und Verchot
und Petkova (2009), S. 10).
Bis zur vollständigen Implementierung des REED-Projektes in einem Land müssen
drei Phasen durchlaufen werden (s. Abb. 5.2). Auch die Teilkomponente der Finan-
zierung kann man sich als einen Korb vorstellen, in dem es mehrere Alternativen
gibt. Für jedes Land kann dadurch die individuelle Finanzierungsform ausgewählt
werden, je nach dem Entwicklungsstand des REDD-Programms. So ist die erste Pha-
se der Implementierung eines REDD-Projektes durch eine fehlende oder nur rudi-
mentäre Infrastruktur (Monitoring- und Zertifizierungsystem usw.) gekennzeichnet
(vgl. Streck (2010), S. 390 und Dutschke et al. (2008), S. 13). Des Weiteren ist die
Startphase durch sehr geringe Emissionsreduktionen gekennzeichnet. Diese beiden
Charakteristika der ersten Phase bei der Implementierung eines REDD-Projektes
führen zu einer geringeren Anzahl an zertifizierten Emissionsreduktionen, welche
auf dem Markt gehandelt werden könnten.
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Abbildung 5.2: Drei-Phasen-Ansatz

Erste Phase

- Entwicklung einer nationalen REDD-Strategie
- Aufbau der notwendigen institutionellen Kapazitäten

Zweite Phase

- Einführung einer nationalen REDD-Strategie
- Messung und Entscheidung für ausgewählte Waldaktivitäten,

Landnutzungen und veränderte Landnutzungen

Dritte Phase

- vollständige Implementierung mit Monitoring für gesamte Wald-
nutzung, ausgewählte Landnutzungen und Landnutzungsveränderungen

Quelle: eigene Darstellung in Anlehnung an Streck (2010), S. 391.

Somit würde es bei einer Finanzierung der ersten Phase durch einen Marktmecha-
nismus zu einer Unterfinanzierung kommen. Diese kann jedoch durch die Nutzung
eines freiwilligen Fonds (auf bilateraler oder multilateraler Ebene) zur Finanzierung
abgefangen werden. In der zweiten Phase kommt es zur Umsetzung erster politischer
Maßnahmen und Schutzmaßnahmen. Dies führt dazu, dass es zu einem Anstieg der
Kosten kommt. Dieser Kostenanstieg könnte durch die Verbindung des Fonds mit
dem Emissionshandel gedeckt werden. Ist die notwendige Infrastruktur vollständig
implementiert, so ist eine Finanzierung durch einen Marktmechanismus denkbar,
der langfristig die notwendigen finanziellen Mittel für die Umsetzung der Schutz-
maßnahmen bereitstellen kann (vgl. Boucher (2008), S. 2).

d) Zahlungsmechanismus von REDD-Programmen

Die vierte Komponente des REDD-Ansatzes ist der Zahlungsmechanismus, welcher
für die Übertragung der finanziellen Mittel an die teilnehmenden Länder eingerichtet
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werden muss. Bei der Etablierung eines Zahlungsmechanismus bzw. Transfersystems
ist zu beachten, dass

• ein Zugang für alle Länder ermöglicht ist,

• die Ausgestaltung der Zahlungen so erfolgt, dass dadurch Anreize gesetzt wer-
den, die Emissionsziele und die weiteren Nebenziele eines REDD-Programms
zu erreichen, und

• dass bei der Etablierung des Zahlungssystems und der Festlegung der Zahlun-
gen auch Aktivitäten berücksichtigt werden, welche die Abholzung von Wäl-
dern beeinflussen, die jedoch nicht messbar sind (vgl. Schmidt (2009), S. 15).

Die Effizienz und die Effektivität des Zahlungsmechanismus beruht auf der Aus-
gestaltung der beiden Bestandteile des Transfersystems, der Bemessungsgrundlage
und des Distributionsmechanismus (s. Abschnitt 3.2.2).
Als Bemessungsgrundlage für die Zahlungen kann sowohl der inputbasierte als auch
der outputbasierte Ansatz gewählt werden. Die Anwendung des inputbasierten An-
satzes ist dann von Bedeutung, wenn der Output einer Leistung nicht direkt gemes-
sen werden kann. Dabei handelt es sich unter anderem um politische Maßnahmen
wie Landreformen oder die Durchsetzung von Gesetzen. In solchen Fällen erfolgt
keine outputbezogene Zahlung, sondern eine Zahlung auf Grundlage der getätig-
ten Inputleistungen. Im Gegensatz dazu besteht bei den beiden outputbasierten
Ansätzen ein direkter Zusammenhang zwischen der Zahlung und dem eigentlichen
Angebot, da die Zahlungen auf den erbrachten Output bezogen sind. Zu unterschei-
den sind in diesem Zusammenhang die Bestands- und die Flussmethode. Bei der
Flussmethode werden die Nettoveränderungen des Bestandes an Kohlenstoffdioxid
innerhalb einer Periode als Bemessungsgrundlage für die Zahlungen herangezogen,
wohingegen bei der Bestandsmethode auf den Bestand an Emissionssenken in einer
Periode als Bemessungsgrundlage zurückgegriffen wird (vgl. Parker et al. (2008), S.
20 und Angelsen und Wert-Kanounnikoff (2008), S. 16 f.). Hinsichtlich der Effizi-
enz der verschiedenen Ansätze kann festgehalten werden, dass die Anwendung der
outputorientierten Flussmethode gegenüber der Bestandsmethode und des inputba-
sierten Ansatzes zu bevorzugen ist. Dies kann damit begründet werden, dass die
direkte Verbindung zwischen Zahlung und eigentlicher Leistung bei den outputba-
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sierten Ansätzen höher ist als beim inputbasierten Ansatz. Des Weiteren besteht
die Gefahr bei der Bestandsmethode, dass Waldflächen geschützt werden, welche
nicht gefährdet sind. Dies würde zu einer Verknappung der finanziellen Mittel für
Regionen führen, in denen das Gefährdungspotential der Abholzung höher ist (vgl.
Angelsen und Wert-Kanounnikoff (2008), S. 17).
Der zweite Bestandteil des Zahlungsmechanismus ist der eigentliche Distributions-
mechanismus der finanziellen Mittel. Bei dessen Ausgestaltung ist darauf zu achten,
dass es zu keinen Fehlanreizen, z. B. der Verlagerung von Abholzung in andere Ge-
biete, kommt.
Die Zahlungen für die einzelnen Länder sollen zu einer Reduktion der Treibhaus-
gasemissionen führen und werden daher auch auf deren Grundlage ausgezahlt. Dies
birgt jedoch die Gefahr, dass Länder mit einem hohen Waldbestand und geringen
Abholzungsraten keine Zahlungen erhalten. Diese hätten somit einen Anreiz, die
Abholzraten zu erhöhen, wodurch es zu einem Leakage-Effekt kommen würde (vgl.
Parker et al. (2009), S. 24 und da Fonseca et al. (2007), S. 1645). Um dies zu ver-
hindern, ist bei der Ausgestaltung des Zahlungsmechanismus darauf zu achten, dass
auch finanzielle Mittel und damit Zahlungen für Länder mit einem hohen Waldbe-
stand und geringen Abholzungsraten zur Verfügung stehen. So können entweder Um-
verteilungen der finanziellen Mittel innerhalb eines bestehenden Finanzierungs- und
Zahlungsmechanismus vorgenommen werden oder es werden zusätzliche finanzielle
Mittel bereitgestellt. Die Variante der Umverteilung kann durch die Schaffung von
kombinierten Anreizen oder eines Verrechnungsmechanismuses erfolgen. Bei beiden
Ansätzen wird ein globales Referenzsystem für die Reduktion von Treibhausgasen
festgelegt. Da Länder mit einem hohen Waldbestand kaum bzw. keine Emissionen
aus der Abholzung von Wäldern ausstoßen, besteht bei ihnen jedoch auch ein ge-
ringes Reduktionspotential. Somit würden sie keine finanzielle Unterstützung aus
der Reduktion von Emissionen erhalten. Um eine Abholzung von Waldflächen in
diesen Ländern zu verhindern, werden bei dem Ansatz der kombinierten Anreize
Emissionsreduktionen oberhalb des Referenzsystems von Ländern mit einem gerin-
gen Waldbestand nicht bezahlt. Sie erhalten somit nur Gelder bis zum Erreichen des
Referenzsystems und nicht für Leistungen über dieses hinaus.26 Diese eingesparten

26 Ein solches Vorgehen würde jedoch automatisch dazuführen, dass die Länder nur die Ziele ihres Referenzsystems
erfüllen. Anstrengungen darüber hinaus würden nicht mehr bestehen und wahrscheinlich auch ausbleiben. Es
besteht somit die Gefahr, dass eventuelle Reduktionspotentiale nicht genutzt werden.
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finanziellen Mittel werden dann auf Länder mit einem hohen Waldbestand verteilt.
Ein weiterer Ansatz zur Umverteilung der finanziellen Mittel sieht eine Steuer oder
Abgabe auf Zahlungen für die Reduktion der Emissionen in Ländern mit einem ge-
ringen Waldbestand vor. Diese Einnahmen fließen in einen Fonds, z. B. dem Woods
Hole Research Center, aus dem dann Bestandszahlungen für die Länder mit einem
hohen Waldbestand erfolgen. Es kann jedoch bei diesen beiden Ansätzen zu Ver-
zerrungseffekten hinsichtlich der Emissionsreduktionen durch Länder mit geringem
Waldbestand kommen. Die Anreizwirkungen zum Aufbau von CO2-Senken durch
den Schutz von Waldflächen werden aufgrund der geringeren Zahlungen gesenkt.
Im Unterschied zu den Umverteilungsansätzen, die die finanziellen Mittel zur Ver-
hinderung des Leakage aus dem finanziellen Mitteln der Emissionsreduktionen sel-
ber generieren, werden bei dem zweiten Ansatz die finanziellen Mittel aus anderen
Sektoren generiert. So können etwa Stabilisierungsfonds eingerichtet werden, wel-
che dazu beitragen, Leakages zu verhindern. Die Ressourcen für einen oder mehrere
solcher Stabilisierungsfonds könnten z. B. aus Abgaben innerhalb des Schiff- und
Flugverkehrs kommen (vgl. Parker et al. (2009), S. 24 f.).

5.2 Reducing Emission from Deforestation and
Forest Degradation und der Schutz von
Biodiversität als Co-Benefit

Auf der Konferenz der Vereinten Nationen über Umwelt und Entwicklung 1992 wur-
den zwei Konventionen verabschiedet, zum einen die United Nations Framework
Convention on Climate Change (UNFCCC), mit der das Ziel der Stabilisierung der
Konzentration von Treibhausgasen in der Atmosphäre verfolgt wird, und zum an-
deren die Convention of Biological Diversity (CBD), durch welche der Erhalt der
biologischen Vielfalt erfolgen soll. Zwar stehen beide Konventionen für sich allei-
ne und verfolgen separate Ziele, nach Artikel 5 der CBD sollen jedoch auch inter-
institutionelle Kooperationen ermöglicht werden (vgl. United Nations (1992), Arti-
kel 5). Möglichkeiten der Zusammenarbeit zwischen beiden Konventionen bestehen
hinsichtlich der Analyse des Einflusses des Klimawandels auf die Biodiversität und
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bei der Ausarbeitung von Möglichkeiten des Schutzes von Biodiversität die in Maß-
nahmen des Kyoto-Protokolls zu integrieren wären (vgl. Caparros und Jacquemont
(2003), S. 144).
An der zweiten Möglichkeit der Zusammenarbeit zwischen den beiden Konventionen
setzt REDD, das als ein mögliches Nachfolgeabkommen für das Kyoto-Protokoll ge-
sehen wird (vgl. Schmidt (2009), S. 3), an. Bei dessen Umsetzung wird die Frage der
Einbeziehung von weiteren Zielen, wie der Reduzierung der Armut, mehr Gerech-
tigkeit, sowie der Schutz weiterer Umweltleistungen, immer wieder diskutiert (vgl.
Brown et al. (2008), S. 108 ff.).

5.2.1 Begründung für die Einbeziehung des Schutzes von
Biodiversität als Co-Benefit

Für die Integration des Schutzes biologischer Vielfalt als ein weiteres Ziel in den
REDD-Ansatz kann wie folgt argumentiert werden. Die Abholzung von Wäldern
bzw. die Veränderung ihrer Struktur hat nicht nur Auswirkungen auf die Emission
von Treibhausgasen, sondern auch auf den Bestand von Biodiversität (vgl. Ebeling
und Yasué (2008), S. 5 und Imai et al. (2009), S. 1 f.). Innerhalb des REDDplus-
Ansatzes wurde sich somit für die Einbeziehung des Schutzes von Biodiversität über
die Waldstruktur entschieden. Eine andere Möglichkeit wäre der Schutz bestimmter
Arten (vgl. Bergseng et al. (2012), S. 12).
Erfolgt eine nachhaltige Bewirtschaftung bestehender und eine Wiederaufforstung
abgeholzter Wälder, so könnten davon beide Umweltgüter profitieren (vgl. Imai et al.
(2009), S. 3), da sowohl für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid wie auch für die
Erhaltung von Biodiversität von einem nachhaltigen Waldmanagement positive Ef-
fekte erwartet werden könnten (vgl. Kitayama (2008), S. 2). Diese positiven Effekte
bestehen darin, dass es durch eine Steigerung der Diversität innerhalb eines Wal-
des zu einer Erhöhung seiner Resistenz gegen Umweltveränderungen kommt und
somit ein langfristig stabiler Kohlenstoffdioxidspeicher etabliert wird (vgl. Karou-
sakis (2009), S. 11). Es kommt somit zu einer positiven Beeinflussung der beiden
Umweltgüter. Jedoch muss eine Differenzierung hinsichtlich verschiedener Regionen
erfolgen. Auf globaler Ebene kann zwar ein positiver Zusammenhang zwischen den
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beiden Zielen festgestellt werden, dieser ist jedoch nicht automatisch auf die regio-
nale Ebene übertragbar (vgl. Paoli et al. (2010), S. 2 und Strassburg et al. (2010),
S. 101). Auf regionaler Ebene kann es dazu kommen, dass dieser positive Effekt
zwischen Biodiversität und Speicherung von Kohlenstoffdioxid sehr gering ausfällt,
d. h. es kann zwar zu einer Erhöhung der CO2-Speicherung kommen, der Anstieg
der Biodiversität als weiteres Ziel ist jedoch sehr gering oder gar nicht vorhanden
(vgl. Nelson et al. (2008), S. 9472 und Strassburg et al. (2010), S. 101).
Die Entscheidung, ob der Schutz von Biodiversität als ein weiteres Ziel in den REDD-
Ansatz integriert werden soll oder nicht, kann somit nicht pauschal von der globalen
Ebene vorgegeben werden. Die Einbeziehung des Biodiversitätschutzes sollte als Op-
tion ermöglicht und dann im Einzelfall für jede Region geprüft werden. Wie schon
im Abschnitt 3.4 angesprochen zeigt sich hier der Vorteil der Umsetzung regionaler
Maßnahmen, wodurch die Effizienz und Effektivität der jeweiligen PES-Programme
und des REDD-Ansatzes gesichert werden kann.

5.2.2 Möglichkeiten der Einbeziehung des Schutzes von
Biodiversität als Co-Benefit

Bei der Integration von Biodiversität als Sekundärziel in den REDD-Ansatz ist die
Anpassung des institutionellen Rahmens für die Effizienz eines REDD-Programms
von entscheidender Bedeutung. Im Mittelpunkt stehen auch hier wieder die im
Abschnitt 5.1.2 angesprochenen einzelnen Komponenten eines nationalen REDD-
Programms.

a) Anpassung des Umfanges

Eine entscheidende Frage für die Umsetzung des Ziels Erhaltung von Biodiversität
innerhalb des REDD-Ansatzes ist die Bestimmung des Umfanges der nationalen
REDD-Programme. Auf die verschiedenen Möglichkeiten der Festsetzung des Um-
fanges von REDD-Programmen wurde im Abschnitt 5.1.2 ausführlich eingegangen.
Als geeigneter Umfang für die Integration des Schutzes von Biodiversität inner-
halb des REDD-Ansatzes ist der Mechanismus von REDDplus anzusehen. Dieser
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zielt nicht nur auf die Erhaltung und Ausweitung der Speicherkapazitäten von Wäl-
dern für Treibhausgase ab, sondern fordert ebenso eine nachhaltige Bewirtschaftung
der Wälder (vgl. UN Framework Convention on Climate Change (2007), Decision
2 /CP.13, S. 8). Mit einer nachhaltigen Bewirtschaftung der Waldflächen ist ei-
ne Erhöhung der Biodiversität und damit auch eine Erhöhung der Belastbarkeit
des Ökosystems Wald verbunden (vgl. Karousakis (2009), S. 14 und Harvey et al.
(2010), S. 3). Es muss also darauf geachtet werden, welche Art von Wald durch
ein REDD-Programm bewirtschaftet wird. Positive Effekte hinsichtlich der Biodi-
versität und der Reduktion von Treibhausgasen sind nur zu erwarten, wenn die
Schutzmaßnahmen in Wäldern durchgeführt werden, die durch nachhaltige Abhol-
zungsraten gekennzeichnet sind. Eingriffe, auch in Form von Schutzmaßnahmen, in
intakte und altgewachsene Wälder würden sich negativ auf die beiden Ökosystem-
leistungen auswirken bzw. keine zusätzlichen Leistungen beim Schutz biologischer
Vielfalt hervorbringen.
Für einen effektiven Schutz von Biodiversität durch die Integration dieses Zieles in
den REDD-Ansatz ist es somit erforderlich, Maßnahmen aufzunehmen, welche zur
Erhaltung von Biodiversität beitragen. Maßnahmen zum Schutz der Biodiversität
innerhalb des REDD-Ansatzes können die Einbeziehung von Naturschutzgebieten
oder die Einführung von sog. Safeguards sein, um so biodiversitätsfreundliche Be-
wirtschaftungsmethoden zu etablieren (vgl. Harvey et al. (2010), S. 3 und Grainger
et al. (2009), S. 975). Dazu muss auf nationaler Ebene festgelegt werden, welche
Ökosysteme innerhalb eines bestehenden Verbundes von Naturschutzgebieten fehlen
oder unterrepräsentiert sind. Anhand dieser Festlegung kann dann eine Priorisierung
darüber erfolgen, welche Art von Ökosystemen innerhalb eines Landes besonders
schützenswert ist und mit entsprechenden Landnutzungsmethoden bewirtschaftet
werden muss. Dies kann durch Restriktionen der forstwirtschaftlichen Produktions-
weise oder durch die Rückübertragung von Wäldern in Naturschutzgebieten bzw.
Reservate erfolgen (vgl. Paoli et al. (2010), S. 5). Auch sollte eine Zusammenarbeit
der UNFCCC und der CBD bei der Bündelung beider Umweltziele erfolgen (vgl.
Grainger et al. (2009), S. 975). Dadurch können Schutzmaßnahmen, die in densel-
ben Regionen parallel durchgeführt werden, zusammen umgesetzt werden und somit
evtl. Kosteneinsparungen erfolgen.

178



Kapitel 5.2 REDDplus und der Schutz von Biodiversität als Co-Benefit

b) Anpassung des Finanzierungsmechanismus

Die Möglichkeiten zur Ausgestaltung des Finanzierungsmechanismus (Finanzierung
über den Markt oder durch einen Fonds) müssen ebenfalls an die Anforderungen,
die mit einer Bündelung des Schutzes von Biodiversität an die Reduktion von Treib-
hausgasen auftreten, angepasst werden. Bei der Anwendung des Marktansatzes ist
es, wie im vorherigen Abschnitt beschrieben, erforderlich, schon zu Beginn kon-
krete Referenzlevel festzulegen und ein kontinuierliches Monitoring durchzuführen.
Die Etablierung von Referenzsystem wird durch die Einbeziehung des Sekundärziels
Erhaltung/Schutz von Biodiversität erschwert, da Biodiversität ein wesentlich hete-
rogeneres Umweltgut ist als die Speicherung von Treibhausgasen (vgl. Harvey et al.
(2010), S. 3 und Ring et al. (2010), S. 52).
Eine Möglichkeit der Finanzierung von Biodiversität über den Emissionsmarkt von
REDD wäre die Etablierung von Premiumzertifikaten. Diese Zertifikate von Emis-
sionen zeichnen sich dadurch aus, dass bei der Reduktion der Emissionen zusätzlich
auf den Erhalt bzw. den Schutz von Biodiversität geachtet wird (vgl. Grainger et al.
(2009), S. 975 und Karousakis (2009), S. 12). Bei der Finanzierung von REDD-
Maßnahmen durch den Fonds-Ansatz ist die Quelle, aus der die finanziellen Mittel
stammen, entscheidend für die Ausgestaltung des Finanzierungsmechanismus. Er-
folgt die Finanzierung durch eine oder mehrere Regierungen, so ist es diesen möglich,
darüber zu entscheiden, wie die finanziellen Mittel des Fonds auf die verschiedenen
Schutzziele verteilt werden. Sie können somit auf das Erreichen bestimmter Ziele
hinwirken. Der Nachteil dieses Ansatzes besteht jedoch darin, dass die finanziellen
Mittel politischen Entscheidungen unterliegen und somit nicht immer langfristig zur
Verfügung stehen. Werden die finanziellen Mittel allerdings über eine Auktion bereit-
gestellt, so müssen die Ziele des Fonds auf den Schutz der Biodiversität ausgeweitet
werden. Hierbei sollte darauf geachtet werden, dass für den Schutz von Biodiversität
eigene finanzielle Mittel generiert werden und nicht die finanziellen Mittel zur Re-
duktion von Treibhausgasen herangezogen werden (vgl. Karousakis (2009), S. 12).
Durch diese Separierung der finanziellen Quellen für die beiden Umweltgüter soll
verhindert werden, dass es zu neuen Externalitäten kommt. Diese würden auftreten,
wenn finanzielle Mittel, die für die Reduktion von Treibhausgasemissionen gedacht
sind, zum Schutz von Biodiversität eingesetzt werden. Auch bei der Integration
der Biodiversität als Sekundärziel ist ein phasenweiser Aufbau des Finanzierungs-
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mechanismus möglich, um die Nachteile der Finanzierungsansätze zu umgehen (s.
Abschnitt 5.1.2). Es ist jedoch fraglich, ob die alleinige Finanzierung nach der voll-
ständigen Implementierung über einen Emissionsmarkt zum Schutz von Biodiver-
sität beiträgt. Die finanziellen Mittel eines Emissionsmarktes haben das Ziel, die
Emissionen aus der Abholzung von Wäldern zu reduzieren. Daher dürften diese fi-
nanziellen Mittel zuerst in Regionen fließen, welche ein hohes Emissionsreduktions-
potential aufweisen. Es wäre daher überlegenswert, zusätzliche Fonds zum Schutz
von Biodiversität zu etablieren (vgl. Brown et al. (2008), S. 116 und Harvey et al.
(2010), S. 4). Somit würde der Schutz der biologischen Vielfalt nicht von den fi-
nanziellen Mitteln des Ziels der Reduktion der Treibhausgase durch den Schutz von
Wäldern abhängen.

c) Anpassung des Zahlungsmechanismus

Wie im Abschnitt 5.1.2 schon angesprochen, sollte der Zahlungsmechanismus so
konstruiert werden, dass nicht nur das Primärziel der Reduktion von Emissionen,
sondern auch weitere Ziele verfolgt werden können. Da der REDD-Mechanismus nur
mit begrenzten finanziellen Mittel ausgestattet ist, ist es erforderlich, diese anhand
bestimmter Kriterien zu verteilen. Ein Kriterium ist die Übereinstimmung der po-
tentiellen Aufnahmefähigkeit von Kohlenstoffdioxid eines Waldbestandes und des
Werts von Biodiversität. Die Entscheidung über die geeigneten Regionen, in denen
eine Bündelung der beiden Umweltleistungen erfolgen soll, ist notwendig, da nicht
pauschal von einer positiven gegenseitigen Beeinflussung der Reduktion von Treib-
hausgasen und Biodiversität ausgegangen werden kann. Die Wahl der Region ist
somit ein entscheidendes Kriterium für die Effektivität eines REDD-Programms.
Dass es nicht automatisch zu einer gegenseitig positiven Beeinflussung der beiden
Umweltgüter kommt, liegt daran, dass nicht alle Regionen mit einer hohen Biodi-
versität gleichzeitig das Ökosystem Wald umfassen. In diesen wäre es dann zwar
möglich, Biodiversität zu schützen, die Reduzierung von Treibhausgasen würde je-
doch ins Leere laufen. Aus diesem Grund ist es bei der Integration des Nebenziels
„Erhaltung der Biodiversität“ wichtig, Regionen zu identifizieren, in welchen Syn-
ergieeffekte zwischen diesen beiden Zielen bestehen (vgl. Miles und Kapos (2008),
S. 1454 und Paoli et al. (2010), S. 1).
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Als Entscheidungsgrundlage dafür, in welche Regionen finanzielle Mittel aus dem
REDD-Ansatz fließen sollen, nutzen Miles und Kapos (2008) eine zweidimensionale
Entscheidungsmatrix, die das Potential der Reduktion von Emissionen in hoch, mit-
tel und gering, den Wert von Biodiversität in hoch und gering einteilt (s. Abb. 5.3).

Abbildung 5.3: Priorisierung der Finanzierung durch den REDD-Mechanismus

Höchste Priorität für
die Finanzierung
durch REDD

Zweithöchste Priorität
für die Finanzierung

durch REDD

Geringste Priorität für die Finanzierung
durch REDD

Kofinanzierung
durch REDD

Hohe Priorität für die
Finanzierung durch
andere Programme

gering

Wert von
Biodiversität

hoch

gering
Potential zur Reduktion von Treibhausgasen

mittelhoch

Finanzielle Mittel von REDD

Andere finanzielle Mittel

Quelle: In Anlehnung an Miles und Kapos (2008), S. 1455.

Regionen, die für beide Ökosystemleistungen einen hohen Wert aufweisen, sollten die
höchste Priorität bei der Finanzierung durch REDD besitzen, wohingegen Schutz-
maßnahmen in Regionen mit einem geringen Potential an Emissionsreduktionen,
aber einem hohen Wert an Biodiversität, durch andere Programme finanziert werden
sollten. Eine Finanzierung aus Mitteln von REDD und Mitteln anderer Programme
sollte in Regionen vorgenommen werden, die ein mittleres Reduktionspotential für
Emissionen und einen hohen Wert an Biodiversität aufweisen (vgl. Miles und Kapos
(2008), S. 1455).
Neben den Eigenschaften der Regionen, die vor allem für die Effektivität der ein-
zelnen nationalen Programme von Bedeutung sind, sollte auch darauf geachtet wer-
den, welche Opportunitätskosten den Landbesitzern durch die Etablierung von ver-
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schiedenen Schutzmaßnahmen entstehen. Ein weiteres Kriterium für die Wahl der
Regionen, in welche die finanziellen Mittel fließen sollten, sind somit die Oppor-
tunitätskosten. Diese sind zum einen mit die größte Kostenkomponente und zum
anderen bestimmen sie gleichzeitig auch die Höhe der Zahlungen für die Reduktion
von Treibhausgasemissionen und den Schutz von Biodiversität (s. Abschnitt 3.2.2).
Um möglichst viele Waldflächen, die das Potential haben, zum Schutz beider Ökosys-
temleistungen beitragen zu können, in ein REDD-Programm zu integrieren, sollten
Schutzmaßnahmen erst in Regionen mit geringen Opportunitätskosten durchgeführt
werden (vgl. Ebeling und Yasué (2008), S. 5 und Miles und Kapos (2008), S. 1454).
Es muss aber wieder darauf hingewiesen werden, dass durch die ausschließliche Be-
achtung von Regionen mit geringeren Opportunitätskosten Regionen mit einem ho-
hen Leistungspotential ausgeschlossen werden könnten. Voraussetzung ist hierbei
eine positive Korrelation zwischen der Höhe der Opportunitätskosten und dem Leis-
tungspotential für die Bereitstellung einer der beiden Ökosystemleistungen.

5.2.3 Zwischenfazit

Die Bündelung der Ökosystemleistungen Kohlenstoffdioxidbindung und Biodiversi-
tät kann wie folgt begründet werden: erstens besteht eine Komplementarität zwi-
schen den beiden Ökosystemleistungen (Paoli et al. (2010), S. 6 und Ring et al.
(2010), S. 52), die jedoch regional unterschiedlich ausgeprägt ist (vgl. Nelson et al.
(2008), S. 8472 und Strassburg et al. (2010), S. 101) und zweitens werden durch die
Berücksichtigung der Biodiversität auch Länder in das REDD-Konzept einbezogen,
die einen hohen Waldbestand und geringe Abholzungsraten aufweisen. Diese Länder
dürften von der Gefahr eines Leakage potentiell am meisten betroffen sein. Denn es
besteht bei diesen ein Anreiz zur Abholzung des Waldbestandes, um dann die Zah-
lungen für die Aufforstung bzw. den Schutz des noch bestehenden Waldbestandes
zu erhalten (s. Abschnitt 3.4). Die Einbeziehung des Schutzes bzw. der Erhaltung
der Biodiversität kann somit einem Leakage-Effekt vorbeugen (vgl. Harvey et al.
(2010), S. 5).
Zentrale Voraussetzung für die Einbeziehung des Schutzes der biologischen Vielfalt
in den REDD-Ansatz ist, eine komplementäre Beziehung zwischen dem ökologischen
Produktionsprozess von Biodiversität und der Speicherung von Kohlenstoffdioxid.
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Für die Bündelung von Ökosystemleistungen bietet der REDD-Mechanismus ver-
schiedene Möglichkeiten. Während der Einführungsphase, in der vereinzelte Ver-
suchsmaßnahmen durchgeführt werden, sollte möglichst darauf geachtet werden,
wie eine Bündelung der beiden Ökosystemleistungen vollzogen werden kann und
eine Evaluation verschiedener Ansätze vorgenommen werden. Die Ergebnisse einer
solchen Evaluation sollten dann in den weiteren Entscheidungsprozess mit einbezo-
gen werden. Eine weitere Möglichkeit wäre die Einrichtung von Arbeitsgruppen, die
Richtlinien für die Bündelung der beiden Umweltleistungen erarbeiten. Die für die
Umsetzung der zusätzlichen Schutzmaßnahmen entstehenden Kosten können durch
die in Abschnitt 5.2.2 angesprochenen Möglichkeiten der Finanzierung gedeckt wer-
den.
Karousakis (2009) sieht die Gefahr, dass es durch eine Bündelung der Speicherung
von Kohlenstoffdioxid und der Erhaltung der Biodiversität zu einem Anstieg der
Transaktionskosten kommt, wenn das Ziel des Schutzes von Biodiversität zu stark
in den Vordergrund rückt. Dieser Anstieg der Transaktionskosten würde dann zu
einer Verringerung der geschützten Waldflächen, deren nachhaltigen Nutzung und
somit des Schutzes bzw. Erhalts der Biodiversität führen. Um diesen Effekt zu ver-
hindern, ist es von großer Bedeutung, dass die Grenzen des REDD-Mechanismus bei
der Integration des Schutzes von Biodiversität als Sekundärziel berücksichtigt wer-
den (vgl. Karousakis (2009), S. 20). Zu diesem negativen Effekt kommt es jedoch nur,
wenn die Transaktionskosten zweier separaten Schutzprogramme höher sind als die
bei einer Bündelung. Von einem negativen Effekt der Integration des Schutzes von
Biodiversität aufgrund des Anstiegs der Transaktionskosten durch die Einbeziehung
beider Ökosystemleistungen zu schließen, wäre nicht ausreichend. Diese müssten mit
der Summe der Transaktionskosten von zwei separaten PES-Programmen verglichen
werden (s. Abschnitt 4.4.3).
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Im Abschnitt 4.4.3 wurde aufgezeigt, dass die Bündelung von zwei oder mehre-
ren Ökosystemleistungen innerhalb eines PES-Programms zu einer Steigerung der
Effizienz bzgl. der Bereitstellung dieser Ökosystemleistungen führen kann. Voraus-
setzung für diese Wirkungen war jedoch die Realisierung von Verbundvorteilen bei
den Transaktionskosten, sog. economies of scope.
Im folgenden Kapitel der Arbeit wird empirisch untersucht, inwiefern bei der Umset-
zung des Konzeptes der Reducing Emissions from Deforestation and Forest Degrad-
tion, durch die Einbeziehung des Schutzes von Biodiversität, economies of scope bei
den Transaktionskosten realisiert werden können. Die Analyse erfolgt anhand drei-
er Länder Mittel- und Südamerikas (Costa Rica, Mexiko, Peru) und dreier Länder
Südostasiens (Kambodscha, Indonesien, Vietnam).
Im ersten Abschnitt des Kapitels wird die Entwicklung der Biodiversität und der
Landnutzung in den jeweiligen Ländern dargestellt. Dadurch kann die Notwendig-
keit des Einsatzes von REDDplus verdeutlicht werden. Im zweiten Abschnitt erfolgt
eine Darstellung der Ursachen, die für die Entwicklung der Biodiversität und die
Änderungen in der Landnutzung verantwortlich sind. Auf Grundlage dieser Analyse
der bisherigen Entwicklung in den Ländern erfolgt eine Beschreibung der Umset-
zung des REDDplus-Ansatzes innerhalb der sechs Länder und der Ziele, die mit der
Etablierung des REDDplus-Mechanismus erreicht werden sollen. Hierzu werden ein
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Business-as-usual-Szenario und ein REDD-Szenario erstellt. Anhand dieser Szena-
rios erfolgt die Analyse der Möglichkeit der Realisierung von economies of scope
bei den Transaktionskosten des REDDplus-Ansatzes im dritten Abschnitt dieses
Kapitels.

6.1 Entwicklung der Biodiversität und Ursachen
für den Verlust in den einzelnen Ländern bis
2010

Bevor die eigentliche Analyse der Realisierung von economies of scope durch die Ein-
beziehung des Schutzes von Biodiversität in den REDD-Ansatz erfolgt, soll die Wahl
der in die Analyse einbezogenen Länder begründet werden. Dazu wird zu Beginn
die Entwicklung der biologischen Vielfalt in den einzelnen Ländern anhand verschie-
dener Indikatoren aufgezeigt. Durch diese ist erkennbar, dass in allen Ländern die
biologische Vielfalt gefährdet ist und somit Schutzbemühungen vorgenommen wer-
den sollten. Im Anschluss erfolgt dann die Analyse der verschiedenen Ursachen für
den Rückgang des Bestandes an Biodiversität, an denen die einzelnen Schutzmaß-
nahmen ausgerichtet werden.

6.1.1 Entwicklung der Biodiversität

Wie im Abschnitt 2.1 aufgezeigt, ist der Begriff der Biodiversität kein homogener
Begriff. Aus diesem Grund muss bzw. sollte bei der empirischen Darstellung der
Biodiversität auf verschiedene Indikatoren zurückgegriffen werden.
Ein Indikator zur Darstellung der Situation der Biodiversität ist die Anzahl der ge-
fährdeten Arten in einem Land, die durch die Rote Liste der International Union
for Conservation of Nature (IUCN) erfasst werden. Die Rote Liste der IUCN teilt
die weltweit bekannten Arten in neun Kategorien ein. Davon beschreiben drei Kate-
gorien (kritisch gefährdet (CR), gefährdet (EN) und verwundbar (VU)) die Anzahl
der gefährdeten Arten auf der Welt bzw. in einer Region. Eine weitere Kategorie
der Roten Liste sind ausgestorben und in der Wildnis ausgestorben (EX); hierbei
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handelt es sich um Arten, bei denen das letzte Individuum gestorben ist und somit
die Art entweder in der freien Wildbahn oder vollständig vernichtet wurde. Sind
Arten gemäß der IUCN Kriterien nicht als gefährdet eingestuft, jedoch kurz vor
der Gefährdung, so werden sie in die Kategorie beinahe gefährdet eingestuft. Des
Weiteren gibt es die Kategorien ungefährdet, Datendefizit (DD) und nicht evaluiert
(vgl. Standards and Petitions Subcommittee of the IUCN (2010), S. 7 ff.). Die Ein-
teilung der Arten in die entsprechenden Gefährdungskategorien erfolgt anhand der
folgenden Kriterien:

• Populationsentwicklung,

• Größe des Verbreitungsgebietes, dessen Fragmentation und Veränderung,

• kleine Populationsgröße, die Fragmentation und Veränderung der Population,

• sehr kleine Populationsgröße oder sehr eingeschränkte Verteilung,

• quantitative Analysen des Aussterberisikos.

Den einzelnen Kriterien liegen verschiedene biologische Indikatoren zu Grunde, mit
denen die entsprechende Einstufung der Arten erfolgt.27

Wird die Entwicklung der gefährdeten Arten für die Analyse des Zustandes der
Biodiversität herangezogen, so ist ein absoluter Anstieg der gefährdeten Arten so-
wohl bei den Pflanzen als auch bei den Tieren in allen Ländern, die in die Analyse
einbezogen werden, zu erkennen. Den größten Anstieg der gefährdeten Pflanzen in
den letzten beiden Jahren haben Kambodscha, Peru und Vietnam zu verzeichnen.
So waren 2010 in Kambodscha 327 Pflanzen, in Peru 567 Pflanzen und in Vietnam
594 Pflanzen gefährdet. Bei den gefährdeten Tieren hingegen wiesen Indonesien und
Mexiko mit Abstand die meisten gefährdeten Arten auf, mit 749 gefährdeten Tieren
in Indonesien und 688 gefährdeten Tieren in Mexiko im Jahr 2010 (s. Abb. 6.1).
Hingegen ist der Anteil der gefährdeten Arten an der Gesamtzahl der bekannten
Arten28 in den betrachteten Ländern abnehmend bzw. stabil.

27 Eine genaue Beschreibung der Einteilung der Arten in die jeweiligen Gefährdungskategorien ge-
mäß den Kriterien und biologischen Indikatoren wird im Standards and Petitions Subcommittee
of the IUCN (2010), S. 14, beschrieben.

28 Der Anteil der gefährdeten Arten an der Gesamtzahl der bekannten Arten wurde wie folgt
berechnet: (CR+EN+V U)

(Gesamt−EX−DD) (vgl. The IUCN Red List of Threatened Species (2011a)).
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Abbildung 6.1: Gefährdete Arten (absolut)
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Quelle: The IUCN Red List of Threatened Species (2011a).

Wird jedoch der prozentuale Anteil der gefährdeten Arten an allen bewerteten Arten
betrachtet (s. Abb. 6.2), so ist zu berücksichtigen, dass die bewerteten Arten in den
einzelnen Jahren und damit die Gesamtanzahl der Arten variieren. Dies ist darauf
zurückzuführen, dass erstens nicht alle Arten bekannt sind und bewertet werden
und zweitens bei manchen Arten die notwendigen Informationen unzureichend sind
und eine Einteilung in die jeweilige Kategorie nicht erfolgen kann (vgl. The IUCN
Red List of Threatened Species (2011b), S. 7–14). Der Rückgang des prozentualen
Anteils der gefährdeten Arten ist somit eher auf einen überproportionalen Anstieg
neu entdeckter bzw. bewerteter Arten zurückzuführen als auf einen Rückgang der
gefährdeten Arten, wie an den absoluten Zahlen gesehen werden kann.
Werden nur die gefährdeten Arten in die Analyse der Situation und Entwicklung
der Biodiversität einbezogen, so wird nicht der gesamte Begriff der Biodiversität,
wie er im Abschnitt 2.1 definiert wurde, erfasst. Um die Situation der Biodiversität
in den sechs für die weitere Analyse ausgewählten Ländern möglichst genau dar-
zustellen, ist es erforderlich, neben der Artendimension des Biodiversitätsbegriffes
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auch die Lebensraum- bzw. Ökosystemdimension mit einzubeziehen. In der Con-
vention on Biological Diversity wurde daher neben den gefährdeten Arten auch die
Entwicklung der Waldflächen und Waldarten innerhalb einer Region als Indikator
aufgenommen.

Abbildung 6.2: Gefährdete Arten (prozentual zur Gesamtanzahl)
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Quelle: The IUCN Red List of Threatened Species (2011a).

Da Wälder Ökosysteme mit einer sehr hohen biologischen Vielfalt sind, wird die
Entwicklung der Waldflächen als Indikator zur Darstellung der Situation der Biodi-
versität eines Landes herangezogen. Sie sind Lebensraum, sowohl für Pflanzen als
auch für Tiere und Mikoroorganismen, und somit ist bei einem Rückgang der Wald-
flächen und damit der Lebensräume auch mit einem Rückgang der biologischen
Vielfalt zu rechnen (vgl. Biodiversity Indicators Partnership (2010)).
Von 1990 bis 2010 ist ein enormer Rückgang der Waldflächen zu verzeichnen (s. Abb.
6.3). Die Folge ist der Verlust einer der wichtigsten terrestrischen Lebensräume für
die meisten Pflanzen- und Tierarten. Der größte Rückgang der bewaldeten Flächen
ist in Kambodscha mit 22 % und in Indonesien mit 21 % zu verzeichnen, in Viet-
nam hingegen wurden im gleichen Zeitraum die Waldflächen um 47 % ausgeweitet
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(Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010a) und Food and
Agriculture Organization of the United Nations (2010h), S. 224).

Abbildung 6.3: Entwicklung der Landnutzung von 1990 bis 2008
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Quelle: Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010a) und Food and
Agriculture Organization of the United Nations (2010h), S. 224.

Ebenso hat Costa Rica seine Waldflächen von 1990 bis 2010 um 1,59 % ausgewei-
tet, wohingegen Mexikos und Perus Waldflächen um 7,81 % und 3,08 % reduziert
wurden. Allerdings ist auch der Begriff des Waldes kein homogener Begriff, er setzt
sich aus verschiedenen Waldarten zusammen.
Neben der gesamten Waldfläche eines Landes sollten somit auch die Entwicklun-
gen der verschiedenen Waldarten zur Analyse der Situation der Wälder und damit
der Ökosystemdimension der biologischen Vielfalt herangezogen werden. Die FAO
unterscheidet im Global Forest Resource Assessment zwischen drei Waldarten: Pri-
märwald, Sekundärwald und Plantagen. Vor allem Primärwälder werden für die Be-
urteilung der Situation der biologischen Vielfalt als wichtig erachtet, da sie eine hohe
Anzahl an Pflanzen- und Tierarten beherbergen. Die FAO definiert Primärwälder als
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„forests of native species, in which there are no clearly visible indications of human
activity and the ecological processes have not been significantly disturbed.“ (Food and
Agriculture Organization of the United Nations (2010h), S. 52). Primärwälder zeich-
nen sich also dadurch aus, dass ihre ökologischen Prozesse nicht durch menschliche
Aktivitäten verändert oder beeinflusst wurden und sie daher einen hohen Grad an
biologischer Vielfalt aufweisen.

Abbildung 6.4: Entwicklung der Waldarten von 1990 bis 2010
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Quelle: Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010b), S. 20, Food
and Agriculture Organization of the United Nations (2010c), S. 31, Food and Agriculture
Organization of the United Nations (2010d), S. 23, Food and Agriculture Organization of

the United Nations (2010e), S. 34, Food and Agriculture Organization of the United
Nations (2010f), S. 37 und Food and Agriculture Organization of the United Nations

(2010g), S. 21.

Wird die Entwicklung der einzelnen Waldarten und insbesondere die der Primär-
wälder zur Analyse der Situation der biologischen Vielfalt herangezogen, so ist fest-
zustellen, dass der Anstieg der Waldflächen in Vietnam und in Costa Rica vor allem
auf die Ausweitung von Plantagen und Sekundärwald und zu Ungunsten des Pri-
märwaldes erfolgte. In Costa Rica sind die Flächen der Primärwalder von 1990 bis
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2010 konstant geblieben, in Vietnam hingegen wurden die Primärwaldflächen um
79 % verringert und die der Plantagenflächen mehr als verdoppelt (s. Abb. 6.4).
In Mexiko und Indonesien wiederum sind ca. 50 bis 55 % der Waldflächen Primär-
wald und ca. 5 % Plantagen. Jedoch ist auch in diesen beiden Ländern ein enormer
Rückgang der Primärwaldflächen und ein Anstieg der Plantagenflächen erkennbar.
Auch in Kambodscha kann die Rodung von 58 % des Primärwaldes und 20 % des
Sekundärwaldes als treibende Kraft für den Rückgang der Waldflächen angesehen
werden. Zu berücksichtigen ist dabei auch, dass der Primärwald in Kambodscha
gerade 3 bis 5 % der Landfläche ausmacht und der Sekundärwald ca. 60 % (vgl.
Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010b), S. 20, Food and
Agriculture Organization of the United Nations (2010c), S. 31, Food and Agriculture
Organization of the United Nations (2010d), S. 23, Food and Agriculture Organiza-
tion of the United Nations (2010e), S. 34, Food and Agriculture Organization of the
United Nations (2010f), S. 37 und Food and Agriculture Organization of the United
Nations (2010g), S. 21.).
Zusammenfassend kann also gesagt werden, dass durch den Rückgang der Wald-
flächen insgesamt und die Reduzierung der einzelnen Waldarten, insbesondere der
Primärwälder, ein Rückgang bzw. eine Gefährdung der biologischen Vielfalt in al-
len sechs Ländern zu befürchten ist. Zwar weisen Vietnam und Costa Rica einen
steigenden Waldbestand von 1990 bis 2010 auf, dieser Anstieg basiert jedoch vor
allem auf einer Ausweitung von Sekundärwäldern und Plantagen. Auch in den an-
deren Ländern ist der Rückgang der Waldflächen vor allem auf die Rodung von
Primärwald zurückzuführen. Eine Ausnahme innerhalb dieser Ländergruppe stellt
Peru dar. Peru weist nur einen leichten Rückgang der gesamten Waldflächen sowie
der Primärwälder auf.
Auf die Darstellung der genetischen Dimension des Biodiversitätsbegriffes wird hier
aufgrund sehr begrenzter Daten und der dadurch sehr geringen Aussagefähigkeit
bzgl. der genetischen Diversität innerhalb der sechs Länder verzichtet. Zur Darstel-
lung der Situation der Biodiversität innerhalb der sechs Länder wird im Folgenden
noch auf zwei weitere Indikatoren, den National Biodiversity Index und den GEF
Benefits Index for Biodiversity, eingegangen.
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Der einmalig erhobene National Biodiversity Index, wurde 2001 im Global Biodiver-
sity Outlook ausgewiesen. Er basiert auf der Vielfalt und regionalen Einzigartigkeit
von Lebewesen und Pflanzen innerhalb der vier terrestrischen Wirbeltierklassen und
der Gefäßpflanzen eines Landes. Die einzelnen Länder sind innerhalb einer Skala von
0,000 bis 1,000 eingeordnet. Wobei der Indexwert 0,000 Grönland und der Indexwert
1,000 Indonesien zugeordnet wird (vgl. Secretariat of the Convention on Biological
Diversity (2001), S. 252). Aufgrund der einmaligen Ermittlung des National Biodi-
versity Index ist es nicht möglich, die Entwicklung der Biodiversität innerhalb eines
Landes über einen gewissen Zeitraum zu analysieren. Es kann jedoch für das Jahr
2001 eine Querschnittanalyse bzgl. der Biodiversität eines Landes durchgeführt wer-
den. Gemäß der Festsetzung der Convention on Biological Diversity ist Indonesien
das Land mit der höchsten biologischen Vielfalt. Dies bedeutet, dass Indonesien
die meisten Wirbeltier- und Gefäßpflanzenarten beherbergt, die es sonst nirgendwo
anders auf der Welt gibt. Innerhalb des sechs Länderpanels ist Mexiko mit einem
Indexwert von 0,928 das zweitreichste Land an biologischer Vielfalt. Die geringste
biologische Vielfalt und damit auch Anzahl an Wirbeltier- und Pflanzenarten weisen
nach dem National Biodiversity Index Kambodscha (0,568) und Vietnam (0,682) auf
(s. Tab. 6.1).
Als weiterer Indikator kann der GEF Benefit Index for Biodiversity herangezogen
werden. Dieser erfasst nicht nur eine einzelne Dimension des Biodiversitätsbegriffes,
sondern bezieht sowohl die Arten- als auch die Ökosystemdimension des Biodiver-
sitätsbegriffes ein. Er ist der gewichtete Durchschnitt der Länderpunkte für die ter-
restrische und die maritime Biodiversität, mit dessen Hilfe der potentielle Nutzen
des Schutzes von Biodiversität gemessen wird (vgl. Global Environmental Facili-
ty (2005), S. 2). Die Skala des GEF Benefit Index for Biodiversity verläuft von 0
(kein Biodiversitätspotential) bis 100 (volles Biodiversitätspotential) (vgl. Weltbank
(2011b)). Abgesehen von Vietnam ist in allen anderen Ländern die Biodiversität er-
heblich zurückgegangen. Den stärksten prozentualen Rückgang des Potentials aus
der biologischen Vielfalt einen Nutzen zu ziehen hat Mexiko mit 13,94 % zu verzeich-
nen, gefolgt von Costa Rica mit 12,20 % und Kambodscha mit 10,36 %. Das größte
Potential zur Erhaltung der Biodiversität weisen Indonesien mit 80,96 % und Mexi-
ko mit 68,68 % auf, das geringste Biodiversitätspotential hat hingegen Kambodscha
mit 3,48 % (s. Tab. 6.1).
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Tabelle 6.1: GEF Benefits Index for Biodiversity und National Biodiversity Index

National Biodiversity Index GEF Benefits Index for Biodiversity

Land 2001 2005 2008 prozentuale Änderung
Costa Rica 0,820 11,08 9,72 -12,20 %
Mexiko 0,928 75,81 68,68 -13,94 %
Peru 0,843 36,32 33,36 -8,14 %
Kambodscha 0,568 3,88 3,48 -10,36 %
Indonesien 1,000 89,95 80,96 -9,99 %
Vietnam 0,682 11,66 12,05 3,36 %

Quelle: Weltbank (2011b) und Secretariat of the Convention on Biological Diversity
(2001), S. 249.

Zusammenfassend kann gesagt werden, dass es sich bei den sechs in die Analyse
einbezogenen Ländern um Länder handelt, die einen hohen Wert an Biodiversität
nach dem National Biodiversity Index aufweisen. Dies trifft vor allem für Indonesien
und Mexiko zu. Jedoch ist in allen Ländern ein erheblicher Rückgang der biologi-
schen Vielfalt erkennbar, z. B. anhand des absoluten Anstiegs der gefährdeten Tier-
und Pflanzenarten seit 2000. Neben dieser Gefahr für die Artenvielfalt ist jedoch im
Zeitraum 1990 bis 2010 auch ein enormer Rückgang des Lebensraums Wald insge-
samt und der Primärwälder zu verzeichnen. Der Rückgang bzw. die Degradierung
des Lebensraumes Wald und der Anstieg der gefährdeten Arten spiegelt sich auch
im Rückgang des GEF Benefits Index for Biodiversity im Zeitraum von 2005 bis
2008 wider.

6.1.2 Ursachen für den Verlust an biologischer Vielfalt

Im vorherigen Abschnitt wurde der Verlust an biologischer Vielfalt innerhalb der
sechs Länder (Costa Rica, Mexiko, Peru, Indonesien, Kambodscha und Vietnam)
beschrieben. Es stellt sich nun die Frage, was die Ursachen für den Rückgang der
biologischen Vielfalt innerhalb der drei mittel- bzw. südamerikanischen und der drei
südostasiatischen Länder sind.
Wurde im Abschnitt 2.3.3 allgemein auf die Ursachen des Verlustes biologischer
Vielfalt eingegangen, so soll dies nun vor diesem Hintergrund in Bezug auf das
Sechs-Länderpanel erfolgen.
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a) Ausweitung der landwirtschaftlichen Flächen

Die einzelnen Länder weisen unterschiedliche Ursachen für den Rückgang der Wald-
flächen, die als Indikator für die Situation der Biodiversität gilt, aus. Die Ausweitung
landwirtschaftlicher Flächen wird jedoch von allen als Ursache für den Rückgang ih-
rer biologischen Vielfalt angeführt (vgl. Government of Costa Rica (2010), S. 38,
Government of Cambodia (2011), S. 34 f., Government of Mexico (2010), S. 22,
Government of Peru (2011), S. 59 und Government of Vietnam (2011), S. 33). In
Indonesien wird die Abholzung nicht durch die Landwirtschaft, sondern vor allem
durch die Ausweitung von Plantagen zur Produktion von Palmöl, vorangetrieben
(vgl. Government of Indonesia (2009), S. 5). Durch die Ausweitung landwirtschaft-
lich genutzter Flächen aufgrund der Rodung, vor allem von Primärwäldern, kommt
es zur Zerstörung wichtiger Lebensräume für Pflanzen und Tiere und somit indirekt
zu einer Vernichtung der biologischen Vielfalt über die Artendimension des Biodi-
versitätbegriffes. Aber auch direkt erfolgt eine Vernichtung der biologischen Vielfalt,
da durch die Rodung von Primärwäldern die Ökosystemdimension des Biodiversi-
tätbegriffes betroffen ist. Werden die Anteile der landwirtschaftlichen Flächen an der
gesamten Landfläche betrachtet, so ist vor allem in den drei südostasiatischen Län-
dern eine Ausweitung der Flächen für die Landwirtschaft zu erkennen (s. Abb. 6.3).
Die stärksten Ausweitungen erfolgten in Vietnam mit 49,5 %, in Indonesien und
Kambodscha sind im Zeitraum von 1990 bis 2008 zusätzliche Flächen im Umfang
von 6,7 % (Indonesien) und 5,5 % (Kambodscha) zur landwirtschaftlichen Produk-
tion genutzt worden. In den mittel- und südamerikanischen Ländern hingegen ist
eher ein Rückgang bzw. ein Gleichbleiben der landwirtschaftlich genutzten Flächen
zu erkennen. In Mexiko und Peru wurden die Flächen zur landwirtschaftlichen Nut-
zung um etwa 1 bis 2 % verringert und in Costa Rica sogar um 21,9 % (vgl. Food
and Agriculture Organization of the United Nations (2010a)).

b) Waldbrände und illegaler Holzschlag

Ein zweiter entscheidender Faktor für den Rückgang der biologischen Vielfalt in
den betrachteten Ländern ist das unkontrollierte Schlagen von Holz und das Legen
von Waldbränden (vgl. Government of Costa Rica (2010), S. 38 f., Government of
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Indonesia (2009), S. 5 f., Government of Cambodia (2011), S. 37 und Government
of Vietnam (2011), S. 35).

Tabelle 6.2: Waldbrände und Eigentumsrechte 1990, 2000 und 2005 (in Tausend
Hektar)

Eigentumsrechte Waldbrände

1990 2000 2005 1990 2000 2005
Costa Rica privat 1941,87 1799,12 1365,70 na 44,1 26,1

öffentlich 622,56 576,79 1124,84
andere 0 0 0

Mexiko privat na na 16997 110,483 66,224 37,749
öffentlich na na 2894
andere na na 45687

Peru privat na 10518 12617 0,8494 35 12
öffentlich na 5749 42340
andere na 1203 13785

Indonesien privat 15487 90224 89449 38,129 122,39 4,74
öffentlich 103058 9185 8408
andere 0 0 0

Kambodscha privat 0 0 0 na na na
öffentlich 12944 11546 10731
andere 0 0 0

Vietnam privat 109 2255 3120 na na na
öffentlich 5603 6402 9398
andere 3651 3068 559

Quelle: Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010b), S. 11und 33,
Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010c), S. 19 und 52, Food
and Agriculture Organization of the United Nations (2010d), S. 15 und 41, Food and

Agriculture Organization of the United Nations (2010e), S. 22 und 59, Food and
Agriculture Organization of the United Nations (2010f), S. 23 und 65 Food and

Agriculture Organization of the United Nations (2010g), S. 12 und 35.

Aufgrund der Illegalität dieser Tätigkeiten ist es recht schwer abzuschätzen, wel-
ches Ausmaß diese haben. In den Country Reports des Global Forest Resources
Assessment sind für den illegalen Holzschlag keine Statistiken ausgewiesen. Für das
Ausmaß der Waldbrände werden jedoch Daten ausgewiesen. Diese sollten aber nur
als Orientierung und nicht als das tatsächliche Ausmaß angesehen werden. So ist
zwischen 2000 und 2005 in Costa Rica, Peru und Indonesien ein Rückgang der Wald-
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brände zu erkennen. Für Mexiko ist ein Rückgang sogar schon seit 1990 erkennbar.
Die Zahl der unkontrollierten Waldbrände ist in Costa Rica im Zeitraum von 2000
bis 2005 um ca. 40 % von 44100 Hektar auf 26100 Hektar gesunken, Mexiko konnte
die illegalen Waldbrände innerhalb des gleichen Zeithorizontes sogar um ca. 43 %
verringern und im Vergleich zu 1990 um etwa 65%, von 110483 Hektar auf 37749
Hektar (s. Tab. 6.2).
Wird die Entwicklung der Waldbrände in Peru und Indonesien für den Zeitraum von
1990 bis 2005 betrachtet, so kann dieser in zwei Teile aufgespalten werden: erstens
der Zeitraum von 1990 bis 2000, in dem es in beiden Ländern zu einem Anstieg der
Waldbrände kam; in Peru um 40 % und in Indonesien um mehr als die doppelte
Waldfläche als 1990. Zweitens der Zeitraum von 2000 bis 2005, innerhalb dessen es
in Peru zu einem Rückgang der Waldbrände von 35000 Hektar auf 12000 Hektar
und in Indonesien von 122390 Hektar auf 4740 Hektar kam. Die Flächen, die durch
Waldbrände zerstört wurden, sind gemessen an der gesamten Waldfläche der Länder
im Jahr 2005 recht gering. So wurden in Indonesien etwa 0,005 % des Waldbestan-
des durch Feuer zerstört, hingegen ist Costa Rica mit 1.05 % des Waldbestandes
das Land mit der größten zerstörten Waldfläche durch Brände (vgl. Food and Agri-
culture Organization of the United Nations (2010c), S. 52, Food and Agriculture
Organization of the United Nations (2010d), S. 41, Food and Agriculture Organiza-
tion of the United Nations (2010e), S. 59 und Food and Agriculture Organization
of the United Nations (2010f), S. 65).
Vom Auftreten von Waldbränden kann jedoch nicht unmittelbar auf eine Gefährdung
der Wälder und der biologischen Vielfalt geschlossen werden, da die Vitalität und
die Reproduktivität einiger Waldökosysteme von Bränden abhängt. Durch das Le-
gen von Bränden besteht jedoch die Gefahr, dass diese außer Kontrolle geraten und
die Brände auf andere Ökosysteme übergreifen. Dies verursacht sowohl in der ent-
sprechenden Region Umweltschäden, da es zu Bodenerosionen und zur Vernichtung
von Lebensräumen kommen kann. Außerdem führt dies zu überregionalen Umwelt-
schäden, da sowohl während als auch nach den Bränden Treibhausgase freigesetzt
werden (vgl. Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010h),
S. 74 f.).
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c) Definition und Durchsetzung von Eigentumsrechten

Eine weitere Ursache für den Rückgang des Waldbestandes und damit der Biodi-
versität ist die unzureichende Vergabe von Eigentumsrechten bzw. deren rechtliche
Umsetzung (s. Abschnitt 2.3.3). Dieses Problem wird vor allem von Costa Rica,
Peru und Kambodscha angeführt (vgl. Government of Costa Rica (2010), S. 38,
Government of Cambodia (2011), S. 35, Government of Mexico (2010), S. 29 und
Government of Peru (2011), S. 60). In Kambodscha ist der gesamte Waldbestand
staatliches Eigentum und untersteht dem Ministerium für Land-, Forst- und Fische-
reiwirtschaft (vgl. Government of Cambodia (2011), S. 33). In Costa Rica und Peru
hingegen teilt sich der Waldbestand auf private, staatliche und andere Eigentümer
auf (s. Tab. 6.2). Seit 2005 ist der Waldbesitz Costa Ricas fast pari auf den pri-
vaten und öffentlichen Sektor des Landes aufgeteilt. Im Unterschied dazu ist die
eigentumsrechtliche Aufteilung in Peru erst im Zeitraum zwischen 2000 und 2005
abgeschlossen worden. So waren im Jahr 2000 gerade einmal 17,4 Mio. Hektar der
gesamten Waldfläche des Landes eigentumsrechtlich definiert, was ca. 25 % der ge-
samten Waldfläche entsprach. Der größte Anteil fiel dabei dem privaten Sektor mit
ca. 10,5 Mio. Hektar zu. Seit 2005 ist der Staat der größte Eigentümer der Waldflä-
chen mit 42,3 Mio. Hektar (s. Tab. 6.2).
Die Ursache des Verlustes bzw. der Zerstörung von Waldflächen scheint somit we-
niger bei der eigentlichen Definition der Eigentumsrechte zu liegen als vielmehr bei
deren Durchsetzung. Dass es durch eine Definition und Durchsetzung der Eigentums-
rechte zu einer Verringerung der Abholzungsraten kommen kann, ist auf den Anreiz
für ein nachhaltiges Management der Waldflächen zur Erhaltung des Eigentums und
damit potentieller Einkommensquellen zurückzuführen (vgl. Food and Agriculture
Organization of the United Nations (2010h), S. 122). So besitzt der private Sektor
zwar Eigentumsrechte an Waldflächen, jedoch sind diese nicht zwangsläufig auch
mit den Nutzungsrechten der Flächen verbunden. In Costa Rica z. B. fallen über
der Hälfte der Waldflächen eigentumsrechtlich dem privaten Sektor zu, das Recht
zur Bewirtschaftung der gesamten Waldflächen hat jedoch der Staat (vgl. Food and
Agriculture Organization of the United Nations (2010h), S. 238). Somit wurden zwar
die Eigentumsrechte definiert, der private Besitzer kann die Flächen jedoch gar nicht
oder nur sehr eingeschränkt so nutzen, wie er es für richtig hält. Dies kann zu il-
legalen Handlungen, wie illegalem Holzschlag und Brandrodungen, führen. Durch
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die unzureichende Definition der Eigentumsrechte an der biologischen Vielfalt eines
Landes bzw. deren nicht ausreichende Durchsetzung werden die natürlichen Res-
sourcen als Allgemeingut angesehen. Die Folge kann eine Übernutzung und damit
langfristigen Zerstörung der biologischen Vielfalt sein, wie dies im Abschnitt 2.3.3
dargestellt wurde.

d) Armut und Bevölkerungswachstum

Neben der unzureichenden Durchsetzung der Eigentumsrechte sowie der Ausweitung
der Landwirtschaft und der Zerstörung von Waldflächen durch Brände, wird von
Kambodscha, Mexiko, Peru und Indonesien vor allem die Armut der Bevölkerung
und das enorme Bevölkerungswachstum als eine Ursache für die Zerstörung der
Biodiversität angeführt.

Tabelle 6.3: Bruttoinlandsprodukt und Bevölkerung

Bruttoinlandsprodukt in Mrd. US$ Bevölkerung in Mio.
2007 2008 2009 2010 2020

Costa Rica 26,27 29,66 29,93 4,6 5,1-5,3
Mexiko 1025,58 1089,87 874,81 110,6 116,7-122,7
Peru 107,49 129,11 130,32 29,5 32,0-33,7
Indonesien 432,11 510,50 540,27 232,5 247,9-258,8
Kambodscha 8,63 10,34 10,44 15,1 17,7-18,2
Vietnam 71,11 90,27 97,18 89,0 95,6-100,5

Quelle: Weltbank (2011a) und United Nations (2011).

Wird die Entwicklung des Bruttoinlandsproduktes als Indikator für die Armut her-
angezogen, so kann festgehalten werden, dass in allen der sechs betrachteten Ländern
seit Anfang 2000 ein enormes Wirtschaftswachstum erfolgte, mit jährlichen Wachs-
tumsraten von etwa 5 % bis 20 %. Die Wachstumsraten sind jedoch sehr volatil und
2009 kam es in allen Ländern zu einem Rückgang des Bruttoinlandsproduktes, am
stärksten in Mexiko mit 19 % (s. Tab. 6.3) (vgl. Weltbank (2011a)).
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Zwar stieg das Bruttoinlandsprodukt, jedoch ist der Anteil der unter der Armuts-
grenze29 lebenden Bevölkerung vor allem in den südostasiatischen Ländern hoch. So
lebten 2007 in Kambodscha 28,2 %, in Indonesien 2009 18,7 % und in Vietnam 2008
13,1 % der Bevölkerung unter der Armutsgrenze (vgl. Weltbank (2011d)). In den
mittel- und südamerikanischen Ländern hingegen liegt der Anteil der Bevölkerung,
die unter der Armutsgrenze lebt, zwischen 0,65 % in Costa Rica (2009) und 5,9 %
in Peru (2009) (vgl. Weltbank (2011d)).
Von besonderer Bedeutung für die Analyse der Ursachen für den Verlust der biologi-
schen Vielfalt in den sechs Ländern ist jedoch die Armut in den ländlichen Regionen,
da deren Lebensgrundlage meist auf den Erzeugnissen des Waldes basiert. Der An-
teil der ländlichen Bevölkerung, der unter der Armutsgrenze lebt, ist vor allem in
Mexiko mit 60,8 % (2008) und Peru mit 60,3 % (2009) sehr hoch. Hingegen haben
Indonesien und Vietnam die geringsten prozentualen Anteile der ländlichen Bevöl-
kerung unter der Armutsgrenze mit 17,4 % (2009) und 18,7 % (2008) (s. Tab. 6.4)
(vgl. Weltbank (2011c)).

Tabelle 6.4: Prozentualer Anteil der Bevölkerung unter der Armutsgrenze

an der Gesamtbevölkerung an der ländlichen Bevölkerung
2007 2008 2009 2007 2008 2009

Costa Rica - - 0,65% 21,2% 22,2% 23%
Mexiko - 3,44% - 60,8% -
Peru - - 5,9% 64,6% 59,8% 60,3%
Indonesien - - 18,7% 20,4% 18,9% 17,4%
Kambodscha 28,2% - - 34,5% - -
Vietnam - 13,07% - - 18,7% -

Quelle: Weltbank (2011d) und Weltbank (2011c).

Aufgrund der hohen Armut der ländlichen Bevölkerung werden vor allem der illega-
le Holzschlag, um Brennholz zu erhalten, und die illegale Rodung von Flächen zur
landwirtschaftlichen Nutzung vorangetrieben (vgl. Government of Cambodia (2011),
S. 32 und 35 und Government of Mexico (2010), S. 29). Diese Situation der Armut

29 Die Armutsgrenze wird von der Weltbank auf US$ 1,25 PPP pro Tag festgesetzt (Weltbank
(2011d)).
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innerhalb der ländlichen Bevölkerung dürfte sich aufgrund des Bevölkerungswachs-
tums in den nächsten Jahren noch verschärfen. Abgesehen von Costa Rica weisen
alle anderen Länder Bevölkerungswachstumsraten von 10 bis 20 % von 2010 bis 2020
auf (s. Tab. 6.3). Sollte die Armut aufgrund des enormen Bevölkerungswachstumes
innerhalb der Länder weiter ansteigen, so dürfte dies den Druck auf die biologische
Vielfalt, der ohnehin durch das Bevölkerungswachstum besteht, weiter erhöhen.
Zum einen wird der Druck durch die Ausweitung der landwirtschaftlichen Flächen
wachsen, um die Versorgung der Bevölkerung mit Lebensmitteln zu sichern und
zum anderen dürfte der Ausbau der Infrastruktur weiter forciert werden, um der
Bevölkerung einen Zugang zu Elektrizität und sauberem Wasser zu gewährleisten.
Dies könnte zu einer weiteren Zerstörung von Lebensräumen durch Abholzungen
führen.

e) Ausbau der Infrastruktur und steigender Energiebedarf

Neben den bisher beschriebenen Ursachen für den Rückgang der biologischen Vielfalt
innerhalb der einzelnen Länder wird als weitere zentrale Ursache auf den Ausbau der
Infrastruktur im Bereich der Wasser- und Energieversorgung verwiesen. Der Ausbau
der Infrastruktur und der steigende Energiebedarf werden vor allem in Kambodscha,
Vietnam und Peru als eine Ursache für den Verlust von Biodiversität angesehen.
So kommt es in Kambodscha zur Abholzung von Wäldern und damit zur Zerstö-
rung von Lebensräumen aufgrund des Energiebedarfs. Dieser wird vor allem durch
Brennholz, welches nicht nur die primäre Energiequelle für die ländlichen Bevölke-
rung, sondern auch für Teile der Industrie ist, gedeckt (vgl. Government of Cambodia
(2011), S. 35).
In Vietnam wird ein jährlicher Anstieg der Energienachfrage um 11 % von 26209
MW (2010) auf ca. 44162 MW (2015) erwartet. Dieser soll vor allem durch den Aus-
bau der Wasserenergie gedeckt werden. So sollen bis 2025 21 große Staudämme, die
eine Stromleistung von ca. 4610 MW produzieren, gebaut werden. Für diese Groß-
projekte werden 4227 Hektar natürlicher Wald und 1367 Hektar Plantagen gerodet.
Neben diesen 21 Großprojekten werden noch mehrere kleine Staudämme errichtet,
die eine Kapazität von 3860 MW umfassen sollen (vgl. Government of Vietnam
(2011), S. 37 f.). Auch in Peru stellt der steigende Energiebedarf eine Herausfor-
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derung für den Erhalt der Biodiversität dar. Der Energiebedarf soll auch hier vor
allem mit Wasserkraft gedeckt werden. Auch dies dürfte, wie in Vietnam, mit ei-
nem Rückgang von Waldflächen und damit von Lebensräumen verbunden sein. Ein
weiteres Problem stellt in Peru der Ausbau von Straßen dar, z. B. der Ausbau des
Nord-, Süd- und Zentralhighwaysystems (vgl. Government of Peru (2011), S. 58 und
60).

6.1.3 Zwischenfazit

In diesem Abschnitt wurde die Entwicklung der biologischen Vielfalt der sechs Län-
der aufgezeigt. Es ist deutlich sichtbar, dass in allen sechs Ländern sowohl die Ar-
tenvielfalt, als auch die Ökosystemvielfalt gefährdet ist. Seit 2000 steigt die Anzahl
der gefährdeten Arten. Aber auch der Rückgang der Waldflächen und hier vor allem
der Primärwälder deutet auf einen erheblichen Verlust der biologischen Vielfalt in
den jeweiligen Ländern hin. Neben diesen Indikatoren, welche nur einen Teil des Be-
griffs der Biodiversität erfassen, wurden Biodiversitätindizes betrachtet. Diese setzen
sich aus verschiedenen Indikatoren zusammen und versuchen somit die biologische
Vielfalt in einem Indikator zu erfassen. Betrachtet wurden zum einen der National
Biodiversity Index und der GEF Benefits Index for Biodiversity. Da der National
Biodiversity Index nur einmal, im Jahr 2001, erhoben wurde, kann durch diesen
nur aufgezeigt werden, dass alle Länder durch einen hohen Bestand an Biodiversität
gekennzeichnet sind. Es besteht somit das Potential für Synergieeffekten zwischen
dem Schutz der biologischen Vielfalt und der Reduktion von Treibhausgasen aus der
Zerstörung von Wäldern. Der GEF Benefits Index for Biodiversity wurde hingegen
zweimal erhoben, 2005 und 2008. Beim Vergleich beider Erhebungen wird deutlich,
dass in allen Ländern, abgesehen von Vietnam, ein Rückgang des Index zu verzeich-
nen ist. Dies weist darauf hin, dass es innerhalb der drei Jahre zu einem Verlust des
möglichen Nutzens aus der biologischen Vielfalt gekommen ist und es somit auch
einen Rückgang des Bestandes dieser gab.
Im zweiten Teilabschnitt wurden dann die verschiedenen Ursachen für den Verlust
der biologischen Vielfalt aufgezeigt. Dabei wurde sich vor allem auf die Readiness
Preparation Proposals (R-PP) der sechs Länder bezogen, die sie für die Forest Car-
bon Partnership Facility (FCPF) zur Teilnahme an REDD erstellen mussten. Die
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Ursachen sind in den meisten Ländern, abgesehen von manchen Ausnahmen, recht
ähnlich. Auch stimmen diese mit denen im Abschnitt 2.3.3 aufgezeigten Ursachen
für den Verlust biologischer Vielfalt überein.
In fast allen Ländern, abgesehen von Costa Rica, ist eine der Hauptursachen für
den Verlust der biologischen Vielfalt die Rodung von Waldflächen für die landwirt-
schaftlichen Nutzung. Aber auch die unzureichende Definition bzw. Durchsetzung
der Eigentumsechte wird als eine der zentralen Ursachen vor allem von Costa Rica,
Peru und Kambodscha angeführt. Es scheint sich hierbei aber nicht primär um ein
Problem des Mangels der Definition der Eigentumsrechte zu handeln, sondern eher
um die Einführung und Durchsetzung der Nutzungsrechte und -regeln. Eine dritte
Ursache, welche auch schon im Abschnitt 2.3.3 angesprochen wurde, ist das starke
Bevölkerungswachstum in den betrachteten Ländern und ein Anstieg des Anteils
der unter der Armutsgrenze lebenden Bevölkerung, vor allem im ländlichen Raum.
Da diese insbesondere auf die natürlichen Ressourcen des Waldes angewiesen sind,
kommt es zu einem Anstieg von illegalen Waldrodungen und Holzschlag. Als weitere
Gefahr für den Bestand der biologischen Vielfalt wird der Ausbau der Infrastruktur
und der steigende Energiebedarf, aufgrund des Bevölkerungswachstums, gesehen.
Diesem Problem sehen sich vor allem Vietnam und Peru ausgesetzt. Bei ihnen soll
in den nächsten Jahren verstärkt in die Infrastruktur der Wasserenergie investiert
werden. Kambodscha hingegen deckt einen Großteil seines Energiebedarfs durch
Brennholz. In allen drei Ländern wird somit verstärkt auf Waldflächen für den Bau
von Staudämmen oder die direkte Nutzung von Holz als Energiequelle zurückgegrif-
fen.

6.2 Maßnahmen zur Reduzierung der
Treibhausgasemissionen und zum Schutz von
Biodiversität

Durch die Teilnahme am REDDplus-Programm sind die einzelnen Länder verpflich-
tet, verschiedene Maßnahmen umzusetzen, um ihre Treibhausgase, die durch die Ab-
holzung von Wäldern bzw. deren Degradierung entstehen, zu verringern. Da es sich
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bei REDDplus primär um ein Waldschutzprogramm zur Reduzierung der Treibhaus-
gasemissionen handelt, ist die Wahl der konkreten Maßnahmen stark vom aktuellen
Waldbestand und den Abholzungsraten des einzelnen Landes abhängig. Demnach
können die Länder gemäß da Fonseca et al. (2007) in vier Kategorien (hoher Waldbe-
stand und hohe Abholzungsraten, hoher Waldbestand und geringe Abholzungsraten,
geringer Waldbestand und hohe Abholzungsraten, sowie geringer Waldbestand und
geringe Abholzungsraten) eingeteilt werden (s. Tab. 6.5).

Tabelle 6.5: Ländereinteilung gemäß Waldbestand und Abholzungsraten für 2010

Geringer Hoher
Waldbestand
(<50 %)

Waldbestand
(<50 %)

Geringe Vietnam Costa Rica
Abholzungsraten
(<0,22 %/Jahr)

(Waldbestand 42 % und
Aufforstung 1,05 %)

(Waldbestand 51 % und
Aufforstung 0,88 %)

Hohe Mexiko Peru
Abholzungsraten
(>0,22 %/Jahr)

(Waldbestand 33 % und
Abholzung 0,24 %)

(Waldbestand 53 % und
Abholzung 0,22 %)
Kambodscha
(Waldbestand 57 % und
Abholzung 1,25 %)
Indonesien
(Waldbestand 52 % und
Abholzung 0,72 %)

Quelle: Eigene Darstellung in Anlehnung an da Fonseca et al. (2007), S. 1465.

In diesem Abschnitt werden die verschiedenen Maßnahmen der einzelnen Länder
kurz beschrieben. Begonnen wird dabei mit den drei Ländern des südostasiatischen
Raums (Indonesien, Kambodscha und Vietnam), danach folgt die Darstellung der
Maßnahmen der mittel- und südamerikanischen Länder (Costa Rica, Mexiko und
Peru).
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6.2.1 REDDplus Strategie der südostasiatischen Länder

Im folgenden Teilabschnitt werden die einzelnen Maßnahmen der südostasiatischen
Länder aufgezeigt. Hierzu gehören bisher ergriffene gesetzlichen Maßnahmen und die
Interessengruppen, die in das jeweilige nationale REDDplus-Programm einbezogen
werden.

a) Indonesien

Wird die Klassifizierung der Länder gemäß des Schemas von da Fonseca et al. (2007)
vorgenommen, so zählt Indonesien zu den Ländern mit einem hohen Waldbestand,
aber auch mit hohen Abholzungsraten, (s. Tab. 6.5). Zu berücksichtigen ist auch,
dass die Strategieentwicklung in den jeweiligen Ländern nicht nur von einer Grup-
pe innerhalb dieses Landes erfolgt, sondern innerhalb eines Kooperationsverfahrens
zwischen mehreren nationalen und internationalen Interessengruppen. In Indonesi-
en sind in diesem Strategieentwicklungsprozess auf nationaler Ebene die nationale
Regierung, lokale Regierungen, Vertreter von zivilgesellschaftlichen Gruppen, indi-
gene Völker und das National Council on Climate Change vertreten. Hinzu kommen
noch nationale und internationale Nichtregierungsorganisationen und internationa-
le Organisationen wie die Gesellschaft für internationale Zusammenarbeit und die
Food and Agriculture Organization (vgl. Government of Indonesia (2009)), S. 11 f.).
Indonesien richtet die einzelnen Maßnahmen seines REDDplus-Programms an den
einzelnen Waldkategorien aus. Einbezogen werden Schutzgebiete, sog. Produktions-
wälder, Ölpalmplantagen und Torfwälder. Die Maßnahmen für diese sollen kurz
aufgezeigt werden.
1. Die Strategie für Schutzgebiete umfasst drei Maßnahmen: die Überarbeitung
der indonesischen Schutzstrategie, die Verbesserung der Managementstrukturen für
die Schutzgebiete sowie die Bestätigung und Sicherung der Schutzgebietsgrenzen.
2. Die Strategie für Produktionswälder konzentriert sich auf Maßnahmen zur
Änderung der Produktionsweise in Wäldern. So ist vorgesehen, dass die Verant-
wortung für die Ausgestaltung der Produktionsweise dezentralisiert auf die lokalen
Regierungen übertragen wird.30 Dabei soll von diesen verstärkt auf ökologische Be-
30 Mit dieser Maßnahme wird auf die unzureichende Entscheidung der Dezentralisierung der Eigentumsrechte aus den 1980er Jahren

eingegangen. Die Bezirksregierungen bekamen zu dieser Zeit zwar die Eigentumsrechte an den Waldflächen zugesprochen, die
Entscheidung über die Form der Bewirtschaftung unterlag jedoch weiterhin der Zentralregierung. Die Folgen waren vor allem
illegale Waldrodungen (s. Abschnitt 2.3.3). Durch die Dezentralisierung der Entscheidungen über die Bewirtschaftungsmethoden
können diese an die Kapazitäten und Fähigkeiten der jeweiligen Bezirksregierungen angepasst werden.
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dingungen geachtet werden und die Nutzungsbedingungen für Wälder mit freiem
Zugang verändert werden. Neben dieser Dezentralisierung der Verantwortung sol-
len Maßnahmen zur Eindämmung des illegalen Holzschlages getroffen werden, etwa
durch eine bessere Durchsetzung der bestehenden Gesetze. Die Bewirtschaftung der
Wälder soll dahingehend erneuert werden, dass die Produktionsziele nicht mehr vor-
geschrieben, sondern im Einverständnis mit den Betroffenen vereinbart werden. Des
Weiteren sollen Anreize zur Anwendung von Verfahren zur Verringerung der CO2-
Emissionen und der Einhaltung von Nachhaltigkeitskriterien gesetzt werden (vgl.
Government of Indonesia (2009), S. 28).
3. Bei den Strategien für die Palmölplantagen liegen die Schwerpunkte vor
allem auf einer besseren Ausnutzung der Flächen. So sollen die Pflanzen räumlich
besser angeordnet und die Produktion pro Bodeneinheit erhöht werden. Ein weiteres
Ziel ist die Verhinderung von Bränden innerhalb der Palmölplantagen.
4. Die Strategie für Torfwälder hat ihren Schwerpunkt in einer besseren Kon-
trolle der Brände. Hierfür sollen Wasserstandstabellen und Präventionsmaßnahmen
gegen Brände eingeführt werden, sowie die Arbeit zwischen der Regierung und den
Kontrollinstanzen verbessert werden.
Eine Maßnahme, die vor allem der Zerstörung von Primärwald und Torfwäldern zu
Gunsten von Plantagen entgegen wirken soll, ist die, dass für die Schaffung neuer
Plantagen alternative Landflächen genutzt werden und keine Rodungen von funk-
tionierenden Primärwäldern erfolgen sollen (vgl. Government of Indonesia (2009),
S. 29). Dass dieses Ziel in Indonesien immer wieder verfehlt wird, musste während
der Analyse immer wieder festgestellt werden. Anfang April 2012 wurde bekannt,
dass auf Sumatra erneut 1600 Hektar des dortigen Torfsumpfwaldes für die Palmölin-
dustrie gerodet und ausgetrocknet werden sollen (vgl. Utler (2012)). Ob Indonesien
somit seine Ziele, welche es in seinem Readiness Preparation Proposal angegeben
hat, einhalten kann, ist somit fraglich.

b) Kambodscha

Die Situation des Waldes in Kambodscha ist, wie in Indonesien, durch einen hohen
Waldbestand und hohe Abholzungsraten gekennzeichnet (s. Tab. 6.5). In dem Pro-
zess der Ausarbeitung der Strategie des kambodschanischen REDDplus-Programms
werden die verschiedensten Interessengruppen des Landes mit einbezogen, um etwai-
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ge Konflikte möglichst früh auszuräumen. So ist die Einbeziehung zivilgesellschaft-
licher Gruppen und indigener Völker von großer Bedeutung, da der Wald für etwa
41% der Landbevölkerung eine primäre Einkommensquelle ist. Die zentrale Rolle bei
der Erarbeitung des nationalen REDDplus-Programms spielt jedoch die kambod-
schanische Regierung, da ihr die Durchsetzung der gesetzlichen Regelungen zufällt
und der kambodschanische Wald zu fast 100% staatliches Eigentum ist (s. Tab. 6.2).
Weitere nationale Interessengruppen sind der private Sektor Kambodschas und For-
schungsinstitute, wie das Cambodia Development Resource Institute. Darüber hin-
aus werden auch internationale Nichtregierungsorganisationen und Entwicklungs-
partner in die Erarbeitung der REDDplus-Maßnahmen einbezogen. Diesen fällt vor
allem die Aufgabe des Kapazitätsaufbaus für die Teilnahme an REDDplus, der Un-
terstützung bei der Implementierung und internationale Abstimmung zu (vgl. Go-
vernment of Cambodia (2011), S. 21 f.).
Die kambodschanische REDDplus-Strategie umfasst zum einen die effizientere Aus-
gestaltung des Managements der kambodschanischen Wälder und zum anderen Stra-
tegien zur Verhinderung der Abholzung des Waldes durch Verursacher außerhalb des
Waldsektors.
1. Die Steigerung der Effizienz des Waldmanagements umfasst drei Schwer-
punkte: das National Forest Programme, das Nature Protected Areas management
und das Sustainable management of flooded forest resource. Das National Forest
Programme beinhaltet die Begrenzung und Registrierung von dauerhaften Waldre-
servaten, die Verbesserung des Managements durch Zertifizierung dieser Wälder und
der Neuaufforstung. Aber auch die Stärkung von Gemeinschaftswäldern und Ausar-
beitung alternativer Modelle der gemeinschaftlichen Bewirtschaftung sollen erreicht
werden. Ein entscheidender Aspekt innerhalb dieses Programms ist die verbesserte
Durchsetzung der bestehenden Waldgesetzgebung und des Kapazitätsaufbaus sowie
der Ausbildung innerhalb der Waldschutzbehörden. Die Regelungen der nationalen
Schutzgebiete Kambodschas wurden 2008 durch das Protected Areas Law festgesetzt.
Auf dessen Grundlage soll vor allem die Errichtung von Managementzonen und die
Entwicklung eines Finanzierungs- und Zahlungsmechanismus vorangebracht werden.
Weitere Maßnahmen sind die Erarbeitung von lokalen Verträgen mit ansässigen Ge-
meinschaften über die Etablierung von Ökotourismus- und Aufforstungsprogrammen
zur Sicherstellung deren Lebensgrundlage. Außerdem sollen die trade-offs zwischen
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der Reduzierung der Treibhausgasemissionen und weiterer Ökosystemleistungen des
Waldes bewertet werden. Festgelegt wurde auch, dass mit der Etablierung des na-
tionalen REDDplus-Programms die Ziele der Biodiversitätskonvention von 1992 als
zusätzliches Ziel verfolgt werden sollen.
2. Es sollen auch Maßnahmen getroffen werden, die die Verursacher außerhalb
des Waldsektors betreffen. So sollen bei der Planung der Landnutzung auf loka-
ler Ebene die Bestimmungen des nationalen REDDplus-Programms mit einbezogen
werden. Ein zentraler Punkt ist hierfür die Überarbeitung des Konzessionssystems.
Neben den bisherigen Landkonzessionen sollen sog. REDDplus-Konzessionen für al-
ternative Landnutzungen etabliert werden. Weitere Maßnahmen sind ein schneller
Aufbau des REDDplus-Finanzierungsmechanismus und die Kooperation mit Nach-
barländern, um Maßnahmen in Grenzregionen miteinander abzustimmen (vgl. Go-
vernment of Cambodia (2011), S. 40 ff.).

c) Vietnam

Das einzige südostasiatische Land, innerhalb des hier betrachteten Länderpanels,
das einen Anstieg und keine Reduzierung seiner Waldflächen in den letzten Jahren
vorzeigen kann, ist Vietnam. Nach der Kategorisierung von da Fonseca et al. (2007)
ist Vietnam ein Land mit einem geringen Waldbestand, da noch unter 50 % der
gesamten Landfläche bewaldet sind. Jedoch weist es hohe Aufforstungsraten auf, im
2010 lag diese bei 1,05 % (s. Tab. 6.5).
Die Interessengruppen, welche bei der Etablierung des vietnamesischen REDDplus-
Programms mit einbezogen werden, lassen sich auf die nationale Ebene, Provinz-
ebene und lokale Ebene aufteilen. Auf der nationalen Ebene ist die vietnamesi-
sche Regierung mit weiteren Regierungsorganisationen (z. B. dem Central Comittee
for Flood and Stream Control, das National Comitee for Ethnic Minorities usw.)
vertreten. Neben den nationalen Interessengruppen werden auch internationale Or-
ganisationen, wie die Food and Agriculture Organization, die Gesellschaft für in-
ternationale Zusammenarbeit usw. mit einbezogen. Aber auch Nichtregierungsorga-
nisationen, vietnamesische Universitäten und Forschungsinstitute unterstützen den
Aufbau des vietnamesischen REDDplus-Programms. Auf der mittleren Ebene sind
die Regierungen der einzelnen Provinzen vertreten, denen die Koordination zwischen
den einzelnen Ministerien und Ebenen zufällt. In die Erarbeitung der Strategieplä-
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ne und Maßnahmen für das REDDplus-Programm werden außerdem staatliche und
private Unternehmen einbezogen. Der lokalen Ebene fallen vor allem administrative
Aufgaben hinsichtlich bestimmter Projekte zu. Interessengruppen auf dieser Ebene
sind die lokalen Regierungen, Landnutzer und ethnische Minderheiten (vgl. Gover-
nment of Vietnam (2011), S. 22 f.).
Da Vietnam in den letzten Jahren einen großen Teil seines Waldbestandes wieder
aufgeforstet hat, liegt der Schwerpunkt der Maßnahmen auf der institutionellen Ebe-
ne und weniger im Bereich der weiteren Aufforstung. Sechs Maßnahmenkomplexe
werden dem vietnamesischen REDDplus-Programm zugrunde gelegt. Erstens sollen
die negativen Einflüsse von Infrastrukturvorhaben auf die Umwelt verringert wer-
den. Dazu sollen die sektoralen Pläne im landwirtschaftlichen, ökonomischen und
ökologischen Bereich besser aufeinander abgestimmt werden. Diese Maßnahme zielt
auf die in Abschnitt 6.1.2 angesprochene Problematik des Infrastrukturausbaus ab.
Zweitens soll die Verteilung der Nutzungsrechte an Waldflächen neu gestaltet wer-
den. Private Haushalte und Gemeinschaften sollen Angebote für die Nutzungsrechte
erhalten. Parallel soll auch Aufklärungsarbeit bzgl. der nachhaltigen Bewirtschaf-
tung von Wäldern geleistet werden. Bei der Vergabe der Nutzungsrechte ist jedoch
auch eine intensivere Abstimmung zwischen dem Ministerium für Landwirtschaft
und ländlicher Entwicklung sowie dem Umweltministerium notwendig. Der dritte
Maßnahmenkomplex umfasst Reformen innerhalb der Forstverwaltung. So ist in ei-
nigen Regionen ein Verbot der Abholzung und in anderen die Herabsetzung der
Abholzungsraten angedacht. Zwei weitere Reformmaßnahmen im Verwaltungsbe-
reich sind die Erleichterung der Erlaubnisanträge zur Wiederaufforstung und die
Kennzeichnung der Herkunft wichtiger Holzprodukte. Als vierter Maßnahmenkom-
plex kann die Durchsetzung von Umweltanforderungen angesehen werden. Inner-
halb dieses Bereiches soll die Qualität der Berichte über den Umwelteinfluss von
wirtschaftlichen Aktivitäten, durch deren regelmäßige Kontrollen, aufrecht erhal-
ten werden. Bei wirtschaftlichen Aktivitäten mit einem stark negativen Einfluss
auf die Umwelt, sollen verpflichtend Umweltmanagementpläne für diese Aktivitäten
ausgearbeitet werden. Auf der privaten Haushaltsebene ist der fünfte Maßnahmen-
kompelx anzusiedeln, mit dem beabsichtigt wird, Einkommensquellen außerhalb des
Agrarsektors und neue Energiequellen zu erschließen sowie Maßnahmen zur Ver-
ringerung des Brandrisikos durchzusetzen. Der letzte Maßnahmenkomplex zielt auf
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die Verhinderung eines Leakage-Effekts innerhalb Vietnams ab. Dieser soll durch
eine möglichst gerechte Ausgestaltung des Zahlungsmechanisums des vietnamesi-
schen REDDplus-Programms verhindert werden. Eine Ausgestaltung soll vor allem
hinsichtlich der regionalen Besonderheiten vorgenommen werden (vgl. Government
of Vietnam (2011), S. 43 ff.). Konkrete Vorschläge wurden hierzu aber nicht vorge-
bracht.

6.2.2 REDDplus Strategie der mittel- und
südamerikanischen Länder

Nachdem im vorherigen Abschnitt die Maßnahmen innerhalb der einzelnen süd-
ostasiatischen Länder aufgezeigt wurden, werden im Folgenden die Maßnahmen der
REDDplus-Maßnahmen innerhalb der mittel- und südamerikanischen Länder ge-
nauer dargestellt.

a) Costa Rica

Gemäß der Einordnung nach da Fonseca et al. (2007) ist Costa Rica durch einen
hohen Waldbestand und hohe Aufforstungsraten gekennzeichnet. Zentrale Interes-
sengruppen des REDDplus-Programms in Costa Rica sind die costa-ricanische Re-
gierung, das National Forest Office, die indigenen Völker, aber auch Nichtregierungs-
organisationen (vgl. Government of Costa Rica (2010), S. 22 ff.).
Costa Rica zählt zu den Ländern innerhalb des Panels, die schon Erfahrungen mit
der Umsetzung von PES-Programmen haben. So wurde 1997 das Payment for En-
vironmental Services Program (PPSA) etabliert, das als Grundlage für den Aufbau
des costa-ricanischen REDDplus-Programms dient. Zur Erreichung des Hauptziels,
der Reduzierung der CO2-Emissionen, werden drei zentrale Maßnahmen hinsicht-
lich des Waldbestandes unternommen. Zum einen soll eine Erhöhung der finanziel-
len Mittel für die Nationalparks und für biologische Reservate durchgeführt werden.
Zum anderen will die costa-ricanische Regierung die Abholzungsraten zwischen den
Jahren 2000 und 2005 bis 2030, durch die Erhaltung des unter dem bestehenden
PES-Programm erfassten Waldbestandes, der beabsichtigten Ausweitung des Wald-
bestandes unter dem bestehenden PES-Programm und durch die Instandsetzung
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zerstörter Wälder, halbieren. Darüber hinaus ist die Erhöhung der Karbonspeicher
durch den Aufbau von Waldplantagen und die Anwendung von Agroforestry Sys-
temen geplant (vgl. Government of Costa Rica (2010), S. 44 f.). Neben diesen di-
rekten Maßnahmen zum Aufbau neuer Karbonspeicher und damit der Verringerung
von Treibhausgasemissionen werden auch begleitende Maßnahmen wie die Verbes-
serung der Kontrollen hinsichtlich illegaler Aktivitäten (z. B. Aufbau eines digitalen
Kontrollsystems) durchgeführt. Des Weiteren soll das bisherige Payments for En-
vironmental Services Program mit neuen und langfristigeren finanziellen Mitteln
ausgestattet werden als dies bisher erfolgte (vgl. Government of Costa Rica (2010).
S. 46 ff.). Auch innerhalb des costa-ricanischen REDDplus-Programms wird der
Schutz der biologischen Vielfalt mit einbezogen. So soll bei der Aufforstung und
Errichtung biologischer Reservate und Nationalparks darauf geachtet werden, dass
diese mit Korridoren vernetzt werden und es somit nicht zu einer Abgrenzung von
Lebensräumen und den in ihnen lebenden Arten kommt (vgl. Government of Costa
Rica (2010), S. 49 f.). Auf die Bedeutung der Vernetzung von Lebensräumen wurde
im Abschnitt 4.4.1 hingewiesen.

b) Mexiko

Mit einem Waldbestand von 33 % der Landfläche und einer Abholzungsrate von
0,24 % im Jahr 2010 zählt Mexiko gemäß dem oben angeführtem Schema zu einem
Land mit einem geringen Waldbestand und hohen Abholzungsraten (vgl. da Fonseca
et al. (2007), S. 1465). Somit sollte der Schwerpunkt der Maßnahmen auf der Verrin-
gerung der Abholzungsraten und der Aufforstung bzw. Verbesserung der Waldqua-
lität bei den Maßnahmen des REDDplus-Programms liegen. Die wichtigsten Inter-
essengruppen, die beim Aufbau des REDDplus-Programms mit einbezogen werden,
sind zum einen der National Forest Council, welcher sich aus der Regierung, Or-
ganisationen von Landbesitzern, Nichtregierungsorganisationen und akademischen
Forschungsinstitutionen zusammensetzt. Seine Aufgabe besteht in der Kontrolle und
der Evaluation der verschiedenen Waldpolitiken. Zum anderen ist das Technical Ad-
visory Committee for Environmental Services Project eingebunden, in dem wieder-
um die Regierung, Organisationen von Landbesitzern, Nutzer von Umweltleistungen
und weitere private Organisationen vertreten sind. Die Aufgabe dieses Gremiums ist
die Ausarbeitung von Empfehlungen zur Verbesserung der gesetzlichen Regelungen
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von Waldschutzprogrammen. Die Überarbeitung der Programme erfolgt dann von
regionalen und lokalen Beratern. Die letzte Interessengruppe, die in die Erarbeitung
des REDDplus-Programms einbezogen werden soll, sind die indigenen Völker Me-
xikos und zivile Bevölkerungsgruppen, für die der Wald als Lebensgrundlage dient
(vgl. Government of Mexico (2010), S. 14 ff.).
Auch die Maßnahmen des mexikanischen REDDplus-Programms können in direkte,
den Waldbestand und die Abholzungsraten betreffende Maßnahmen, und in Maß-
nahmen zur institutionellen Veränderung aufgeteilt werden. Maßnahmen innerhalb
des ersten Bereiches sind die Erhöhung der Waldflächen, z. B. durch Renaturierung
zerstörter Wälder, wodurch der Aufbau neuer Karbonspeicher gesichert werden soll.
Für die mexikanische Forstwirtschaft sollen priorisierte Produktionsgebiete festge-
legt werden, innerhalb derer eine nachhaltige Produktion erfolgen kann. Es wird
jedoch nicht nur die Forstwirtschaft in die REDDplus-Maßnahmen einbezogen, son-
dern auch die Landwirtschaft, hier insbesondere die unkontrollierte Viehwirtschaft
innerhalb der Wälder. Um letztere zu verringern, sollen Anreizsysteme etabliert und
die Zusammenarbeit zwischen dem Umweltministerium (SEMARNAT) und Land-
wirtschaftministerium (SAGARPA) verbessert werden. Die Anreizsysteme sollen so
ausgerichtet werden, dass es zu einem Abbau der Viehwirtschaft innerhalb der Wäl-
der kommt. Neben diesen auf die Wirtschaftszweige Land- und Forstwirtschaft abzie-
lenden Maßnahmen soll die Zertifizierung von Waldflächen und der Aktivitäten in-
nerhalb dieser verbessert werden, um so auch den Wert der Ökosystemleistungen des
Waldes zu verdeutlichen. Außerdem sollen ökonomische Aktivitäten innerhalb von
Wäldern auf die Gemeinschaftsebene übertragen und Guidelines zum Waldmanage-
ment erarbeitet werden, um illegale Abholzungen zu verhindern bzw. zu verringern
(vgl. Government of Mexico (2010), S. 28 f.). Maßnahmen im institutionellen Bereich
sind vor allem die Verbesserung des Kontrollsystems und die Durchsetzung von Be-
strafungen. In das Kontrollsystem sollen Gemeinschaften und andere Interessengrup-
pen mit einbezogen werden, um so die Effizienz zu erhöhen. Zur Verringerung der
Defizite bei den Nutzungsrechten von Waldflächen sollen die Holz- und Karbonrech-
te an internationale Nutzungsrechte angepasst werden und eine bessere Kooperation
zwischen den verschiedenen Regierungsebenen Mexikos erfolgen (vgl. Government
of Mexico (2010), S. 29).
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Das mexikanische REDDplus-Programm sieht zwar die Berücksichtigung des Schut-
zes weiterer Ökosystemleistungen vor, jedoch wird nicht explizit auf den Schutz von
Biodiversität hingewiesen. Bevor eine Festlegung auf bestimmte Ökosytsemleistun-
gen erfolgt, soll untersucht werden, inwiefern es weitere negative Einflüsse auf Öko-
systeme gibt und innerhalb welcher Regionen es potentiell möglich ist, den Schutz
weiterer Ökosystemleistungen in das REDDplus-Programm als zusätzliche Ziele mit
einzubeziehen (vgl. Government of Mexico (2010), S. 41).

c) Peru

Aus Tabelle 6.5 ist ersichtlich, dass die Situation des Waldes in Peru durch eine
hohe Bewaldung, gemessen an der gesamten Landfläche, gekennzeichnet ist. Die
jährliche Abholzungsrate für das Jahr 2010 ist aber auch als sehr hoch einzustufen
(vgl. da Fonseca et al. (2007), S. 1465).
Damit die Maßnahmen vernünftig umgesetzt und nicht von verschiedenen Gruppen
untergraben werden, setzt die peruanische Regierung auf eine starke Einbindung ver-
schiedener Interessengruppen des Landes, die von der Einführung von REDDplus
betroffen sind. So wurde ein Runder Tisch eingerichtet, an welchem 70 öffentliche
und private Gruppen und Institutionen sowie indigene Völker beteiligt sind. Inner-
halb dieses Kreises besteht die Möglichkeit, den staatlichen Organisationen, z. B.
der technischen Gruppe der National Climate Change Commission, Vorschläge für
die Erarbeitung von Maßnahmen zu unterbreiten und sie bei der Umsetzung des
REDDplus-Programms zu unterstützen (vgl. Government of Peru (2011), S. 37 f.).
Von der Regierungsseite sind das Ministerium für Umwelt und dessen Unterabtei-
lungen, das Landwirtschaftsministerium mit dem General Bureau of Forestry and
Wildlife, das Wirtschafts- und Außenministerium sowie die Regionalregierungen in
den Aufbauprozess des peruanischen REDDplus-Programms involviert (vgl. Gover-
nment of Peru (2011), S. 18 ff.). Des Weiteren werden in den Implementierungspro-
zess Nichtregierungsorganisationen, Beratungsfirmen und Forschungseinrichtungen
einbezogen (vgl. Government of Peru (2011), S. 23).
Das Hauptziel, das mit der Umsetzung des REDDplus-Programms in Peru verfolgt
wird, ist eine dauerhafte Reduzierung der Treibhausgasemissionen. Darüber hinaus
wird sich aber explizit für die Einbeziehung des Erhaltes der biologischen Vielfalt
als Nebenziel ausgesprochen (vgl. Government of Peru (2011), S. 67). Aufgrund des
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hohen Waldbestandes von 53 % an der gesamten Landfläche liegt das zentrale Au-
genmerk der Maßnahmen auf der Reduzierung der Abholzungsraten. Ansatzpunkt
sind insbesondere die oben beschrieben Ursachen, welchen entgegen gewirkt werden
soll. Dies soll vor allem durch eine Verbesserung der Koordination der staatlichen
Ebenen und des Monitorings durch eine intensivere Ausbildung und Schulungen
erfolgen. Auch die Klärung eigentumsrechtlicher Fragen, vor allem bzgl. der indi-
genen Völker, ist ein weiterer Punkt zur Eindämmung der illegalen Abholzung von
Waldflächen. Bei der wirtschaftlichen Entwicklung des Landes und dem Ausbau der
Infrastruktur, vor allem Straßen, Energieversorgung und Bergbau, soll verstärkt auf
umweltpolitische Aspekte geachtet und der Einfluss dieser Projekte auf umweltpoli-
tische Ziele evaluiert werden. Aufgrund des angenommenen Bevölkerungswachstums
sollen soziale und ökologische Siedlungsprojekte initiiert werden, um so eine zu starke
Abwanderung in Wälder zu verhindern und so die Gefahr von illegalen Rodungen zu
verringern. Unterstützt werden diese Projekte von Bildungsangeboten hinsichtlich
des nachhaltigen Managements von Ökosystemen und der Entwicklung alternativer
Lebensformen für die waldabhängige Bevölkerung (vgl. Government of Peru (2011),
S. 68 ff.).

6.2.3 Zwischenfazit

Die einzelnen Länder greifen zwar auf einen Maßnahmenkasten zurück, welche kon-
kreten Maßnahmen allerdings umgesetzt werden, ist von den Ursachen des Waldver-
lustes und der Einordnung in das von da Fonseca et al. (2007) angeführte Schema
abhängig. Dies wird anhand der nationalen REDDplus-Strategien deutlich.
Ein Ziel setzen sich jedoch alle Länder, eine Verbesserung bzw. Änderung der Be-
wirtschaftung durch eine nachhaltigere Nutzung der Waldflächen. Kambodscha, Me-
xiko und Costa Rica haben sich des Weiteren zum Ziel gesetzt, ihre Wälder durch
Aufforstung auszuweiten bzw. den derzeitigen Bestand durch eine Verringerung der
Abholzungsraten zu erhalten. Neben diesen direkten Maßnahmen zum Schutz bzw.
zur Erneuerung des Waldbestandes werden noch verschiedene institutionelle Maß-
nahmen in den einzelnen Länder durchgeführt. Ein Schwerpunkt liegt hier vor allem
auf der Definition und besseren Durchsetzung der Eigentumsrechte (Peru) sowie der
Neugestaltung von Nutzungsrechten und Zugangsbedingungen (Indonesien und Vi-
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etnam). Dies wurde auch als eine der Hauptursachen für den Verlust von bewaldeten
Flächen genannt. In Kambodscha und Peru sollen zur Eindämmung illegaler Akti-
vitäten innerhalb des Waldes für die dortige Bevölkerung neue Lebensgrundlagen
geschaffen werden. Dies soll durch ein verstärktes Angebot von Bildungsinitiati-
ven erfolgen. Auch soll der Druck auf die Waldflächen dadurch verringert werden,
dass bei Infrastrukturmaßnahmen Gutachten zur ökologischen Verträglichkeit er-
stellt werden, vor allem in Peru und Vietnam, wo in den nächsten Jahren vor allem
in die Wasserenergie investiert werden soll. Die Umsetzung bzw. Verbesserung von
Kontrollsystemen im Forstbereich wird nur von Mexiko in Angriff genommen. Je-
doch setzen sich die meisten Länder zum Ziel, die bestehende Waldgesetzgebung
besser und konsequenter um- und durchzusetzen.
Es ist aber darauf hinzuweisen, dass insbesondere in Costa Rica und Mexiko die aus-
gearbeiteten Strategien zur Reduzierung der Treibhausgasemissionen aus der Zerstö-
rung von Wäldern bereits Zielsetzung in den bestehenden PES-Programmen dieser
Länder waren. Es kommt somit nur zu einer Verschiebung der Verantwortlichkeiten.
Es besteht daher die Gefahr, dass die Umsetzung von REDDplus nicht zu einer Ver-
ringerng der Treibhausgase führt. Auch dies kann zur Ineffizienz und Ineffektivität
von REDDplus führen, wie im Abschnitt 3.4 angesprochen.

6.3 Paneldatenanalyse zur Überprüfung von
economies of scope bei Transaktionskosten
des REDDplus-Ansatzes

Im Abschnitt 4.4.3 wurde aufgezeigt, dass es nur zu einer Steigerung der Effizienz aus
Sicht der Transaktionskosten durch die Bündelung von Ökosystemleistungen in ei-
nem PES-Programm kommt, wenn bzgl. der Transaktionskostenfunktion economies
of scope vorliegen. Karousakis (2009) sieht in der Einbeziehung des Schutzes von
Biodiversität in den REDDplus-Ansatz die Gefahr steigender Transaktionskosten.
Sie rät daher mit der Option der Einbeziehung von zusätzlichen Ökosystemleistun-
gen vorsichtig umzugehen (vgl. Karousakis (2009), S. 20). Jedoch berücksichtigt sie
nur den Anstieg der gesamten Transaktionskosten ohne den Vergleich mit einer Si-

215



Kapitel 6 Economies of scope bei den Transaktionskosten von REDDplus

tuation separater PES-Programme. Von Interesse ist jedoch, inwiefern economies of
scope realisiert werden können und so die Transaktionskosten für den Schutz der
einzelnen Ökosystemleistung verringert werden.
Im folgenden Abschnitt soll empirisch überprüft werden, ob durch die Einbezie-
hung des Schutzes der biologischen Vielfalt in den REDDplus-Ansatz economies of
scope bei den Transaktionskosten realisiert werden können und somit ein effizien-
ter Schutz von Biodiversität und eine effiziente Reduzierung von Kohlenstoffdioxid
erfolgen kann.

6.3.1 Datenherkunft und Datenaufbereitung

Im folgenden Teilabschnitt wird die Herkunft der benötigten Daten und deren Auf-
bereitung für die spätere empirische Analyse dargestellt. Da es sich bei REDDplus
um ein sehr junges Schutzprogramm handelt, das sich zurzeit in der Implemen-
tierungsphase befindet, ist eine Projektion der Daten erforderlich. Die benötigten
Daten für die empirische Analyse des Vorliegens von economies of scope bei der
Bündelung des Schutzes von Biodiversität und der Reduzierung von Treibhausgasen
bzgl. der Transaktionskosten sind die Transaktionskosten der einzelnen Länder, der
Waldbestand und dessen einzelne Kategorien, die Karbonspeicher, sowie die Wald-
flächen, welche primär zum Schutz der Biodiversität gedacht sind.
Deren Entwicklung und die Aufbereitung für die spätere Panelschätzung soll im
Folgenden genauer beschrieben werden.

a) Entwicklung der Transaktionskosten bis 2030

Die Datenreihen für die Transaktionskosten lassen sich in zwei Abschnitte teilen, die
Transaktionskosten der Implementierungsphase und die des restlichen Zeitraums.
Die Datenquelle für die Transaktionskosten der Implementierungsphase sind in den
Readiness Preparation Proposals der einzelnen Länder enthalten, die auf der Ho-
mepage der Forest Carbon Partnership Facility zur Verfügung gestellt werden (vgl.
The Forest Carbon Partnership Facility (2010)). Die Transaktionskosten nach der
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Implementierungsphase der REDDplus-Programme in den einzelnen Ländern stam-
men von Hardcastle et al. (2008). Sie haben für die einzelnen Länder die Monitoring-
kosten eines REDDplus-Programms berechnet. Da nach der Implementierungsphase
die Transaktionskosten überwiegend aus Monitoringkosten bestehen, wird auf diese
Datenquelle zurückgegriffen (s. Abschnitt 4.2.1).

Abbildung 6.5: Transaktionskosten der nationalen REDDplus-Programme (in Tau-
send US$)
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Quelle: Eigene Darstellung.

Die einzelnen Länder fangen zu unterschiedlichen Zeitpunkten mit der Umsetzung
ihrer REDDplus-Strategien an. Indonesien ist das erste Land, das mit der Umsetzung
des REDDplus-Programms 2009 begonnen hat, die Implementierungsphase dauert
vier Jahre bis 2012 (vgl. Government of Indonesia (2009), S. 33). Kambodscha, Mexi-
ko und Peru starteten ihre REDDplus-Programme 2010, die Implementierungsphase
in Kambodscha und Mexiko beträgt vier Jahre bis 2013 und die von Peru fünf Jah-
re bis 2014. (vgl. Government of Cambodia (2011), S. 87, Government of Mexico
(2010), S. 59 und Government of Peru (2011), S. 14 ff). In Costa Rica und Vietnam
wird mit der Umsetzung der REDDplus-Programme 2011 begonnen, Vietnam weist
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mit drei Jahren den geringsten Implementierungszeitraum auf (Government of Costa
Rica (2010), S. 92 und Government of Vietnam (2011), S. 83). Die Transaktions-
kosten in der Implementierungsphase der Länder können in vier Gruppen eingeteilt
werden. Diese sind die Kosten für Organisation und Beratung, Ausarbeitung der
REDD-Strategie, die Entwicklung des Referenzszenarios und der Erstellung eines
Monitoringsystems. Costa Rica hat mit US$ 4,3 Mio. die geringsten Transaktions-
kosten während der Einführungsphase, während Indonesien mit US$ 4,02 Mrd. die
mit Abstand höchsten Transaktionskosten aufweist (vgl. Government of Costa Rica
(2010), S. 92 und Government of Indonesia (2009), S. Annex 10). In Kambodscha,
Mexiko und Vietnam hat die Etablierung des Monitoringsystems den größten An-
teil an den Gesamtkosten mit 45,9 % in Kambodscha, 76,4 % in Mexiko und 38,8 %
in Vietnam (vgl. Government of Cambodia (2011), S. 87, Government of Mexico
(2010), S. 59 und Government of Vietnam (2011), S. 83 ff.). Die Ausarbeitung der
REDDplus- Strategie ist hingegen in den anderen drei Ländern der größte Kosten-
block an den gesamten Transaktionskosten mit 99,6% in Indonesien, 24,9 % in Peru
und 51,5 % in Costa Rica (vgl. Government of Indonesia (2009), Annex 10, Gover-
nment of Peru (2011), S. 14 ff. und Government of Costa Rica (2010), S. 92). Die
Kostenkomponenten der einzelnen Länder und in der Implementierungsphase sind
im Anhang B.2 dargestellt.
Hardcastle et al. (2008) ermitteln die Monitoringkosten ab der Implementierungs-
phase für die einzelnen Länder anhand dreier Kriterien: zum einen die Ausstattung
der Länder mit Fernerkundungssatelliten, deren Kosten sind zwar von der zu kon-
trollierenden Waldfläche unabhängig, aber nicht von der Waldfläche der Länder im
Verhältnis zum Referenzszenario. Die Waldfläche eines fiktiven Landes des Referenz-
szenarios ist auf 100 % festgelegt. Zum anderen wird die Ausstattung der Länder mit
Forststatistiken herangezogen. Diese sind von der zu kontrollierenden Fläche in den
einzelnen Ländern abhängig. Dabei ist die Waldfläche des Referenzlandes wieder auf
100 % gesetzt. Die Kosten sinken bei Ländern mit einer kleineren Waldfläche pro-
portional, aber maximal nur bis zu 1/3 der Kosten, für Länder mit einer größeren
Waldfläche steigen die Kosten proportional an. In die Waldstatistiken wird eben-
falls mit aufgenommen, inwiefern die CO2-Emissionen durch Abholzung gemessen
wurden.
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Tabelle 6.6: Summary Statistics der Transaktionskosten (in Tausend US$)

Costa Rica Mexiko Peru
(2011–2030) (2010–2030) (2010–2030))

Summe 11.449 46.221 16.059
Mittelwert 572 2.201 764
Standardabweichung 342 3.884 997
Median 457 396 371
Maximum 1.650 11.493 4.324
Minimum 391 364 369

Indonesien Kambodscha Vietnam
(2009–2030) (2010–2030) (2011–2030)

Summe 4.041.413 17.162 15.861
Mittelwert 183.700 817 793
Standardabweichung 396.140 1.496 1.122
Median 1.259 253 456
Maximum 1.009.102 6.975 5.363
Minimum 1.222 253 444

Quelle: Eigene Darstellung.

Für die drei bisherigen Indikatoren werden die Länder anhand eines Scorings be-
wertet (s. Anhang B.3). Das dritte Kriterium ist der Aufwand für die Erstellung
der Baseline. Die Kosten sind hierbei von der Wahl des jeweiligen Referenzsystems
abhängig (vgl. Hardcastle et al. (2008), S. 5 ff.). Die Annahmen und die Berech-
nung der Monitoringkosten für den Zeitraum nach der Implementierungsphase bis
2030 sind im Anhang B.4 dargestellt. Ausgewiesen werden die Monitoringkosten bei
Hardcastle et al. (2008) als gesamte Monitoringkosten und als Monitoringkosten je
Hektar Waldfläche. Die Transaktionskosten der einzelnen Länder nach der Imple-
mentierungsphase der REDDplus-Programme berechnen sich aus der Waldfläche des
REDDplus-Szenarios in den einzelnen Jahren multipliziert mit den von Hardcastle
et al. (2008) ausgegebenen Monitoringkosten je Hektar Waldfläche. Da Hardcastle
et al. (2008) die Monitoringkosten in Pfund Sterling ausweisen, wurden diese mit
dem Wechselkurs vom 22. Februar 2011 von 1,62294 US$/£ in US$ umgerechnet.
In Abbildung 6.5 sind die Transaktionskosten der einzelnen Länder dargestellt. In
der Implementierungsphase, in der vor allem Kosten für den Beschluss von Ver-
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ordnungen und Gesetzen, die Entscheidung für Maßnahmen und die institutionelle
Ausgestaltung anfallen, entstehen den Ländern sehr hohe Transaktionskosten. Die-
se sinken jedoch, je weiter der Implementierungsprozess der REDDplus-Programme
in den einzelnen Ländern fortgeschritten ist. Es wird die Annahme getroffen, dass
nach der Implementierungsphase nur noch die Monitoringkosten der REDDplus-
Programme als Transaktionskosten anfallen (s. Abschnitt 4.2.1). Das aus Sicht der
Transaktionskosten umfangreichste REDDplus-Programm wird von Indonesien, mit
US$ 4,04 Mrd. aufgelegt. Costa Rica hingegen hat mit einer Gesamtsumme von
US$ 11,4 Mio. die geringsten Transaktionskosten für die Umsetzung und Durch-
führung seines REDDplus-Programms vorzuweisen (s. Tab. 6.6). Im Durchschnitt
fallen für die REDDplus-Programme der sechs Länder im jeweiligen Beobachtungs-
zeitraum Transaktionskosten von US$ 691,36 Mio an.

b) Entwicklung der Waldflächen bis 2030

Die Annahmen bzgl. der Entwicklung der Waldflächen bis 2030 stellen die Basis für
die Berechnung der Transaktionskosten nach der Implementierungsphase und der
Berechnung der Karbonspeicher dar. Die gesamte Waldfläche der Länder soll in drei
Waldkategorien aufgeteilt werden: Primärwald, Sekundärwald und Plantagen (vgl.
Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010h), S. 23 ff.). Zwei
Szenarien sollen für die Entwicklung des Waldes dargestellt werden: ein Business-
as-usual-Szenario (BAU-Szenario) und ein REDDplus-Szenario. Als Datenquelle für
die drei Waldkategorien dient das FAO Global Forest Resources Assessment 2010
und die dazugehörigen Länderberichte (vgl. Food and Agriculture Organization of
the United Nations (2010b), S. 7, Food and Agriculture Organization of the United
Nations (2010c), S. 12, Food and Agriculture Organization of the United Nations
(2010d), S. 10, Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010e),
S. 17, Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010f), S. 17,
Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010g), S. 9 und Food
and Agriculture Organization of the United Nations (2010h), S. 224 ff.). Die Län-
derberichte des FAO Global Forest Resources Assessment 2010 weisen die Daten
nur für die Jahre 1990, 2000, 2005 und 2010 aus. Die fehlenden Werte wurden aus
den Durchschnitten dieser Jahre gemäß des Schemas im Anhang B.1 berechnet. Die
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Zeitreihen von 1990 bis 2010 für die drei Waldkategorien wurden als Grundlage für
die Erstellung der beiden Szenarien genutzt.
1. Das BAU-Szenario beschreibt die Entwicklung der unterschiedlichen Flächen
der Wälder, unter der Annahme, dass sich an den institutionellen und gesellschaft-
lichen Gegebenheiten in dem jeweiligen Land nichts ändert. Dazu wurde die durch-
schnittliche Abholzrate der einzelnen Waldkategorien in den Ländern im Zeitraum
2000 bis 2010 ermittelt und der Waldbestand mit dieser fortgeschrieben.
2. Das REDDplus-Szenario hingegen beschreibt die Veränderungen der drei
Waldkategorien und damit auch der gesamten Waldfläche durch die Umsetzung der
REDDplus-Maßnahmen. In die Berechnung des REDDplus-Szenarios werden die
Aufforstungsvorhaben der einzelnen Länder im Rahmen der nationalen REDDplus-
Strategien, die in den nationalen Readiness Preparation Proposals beschrieben wer-
den, bis zum Jahr 2030 fortgeschrieben. Die folgenden Annahmen wurden für die
einzelnen Länder für das REDDplus-Szenario getroffen:

• Die costa-ricanische Regierung hat sich zum Ziel gesetzt, den Bestand aller
drei Waldkategorien zu erhöhen. Folgende Ziele wurden dabei für die einzelnen
Waldarten festgelegt:

– Der Primärwaldbestand unter dem PPSA soll bis 2030 um 113.000 Hektar
erhöht werden.

– Der Bestand des Sekundärwaldes soll durch die Regeneration von zer-
störten Waldflächen um 20.000 Hektar und durch die Umwandlung von
Agrarland in Sekundärwald um 724.000 Hektar aufgeforstet werden.

– Zur Ausweitung der Plantagen sollen pro Jahr 8.500 Hektar private land-
wirtschaftliche Flächen aufgeforstet werden.

Die einzelnen Maßnahmen zur Aufforstung in den Waldkategorien wurden
gleichmäßig auf die Jahre des Zeitraums 2009 bis 2030 aufgeteilt (vgl. Go-
vernment of Costa Rica (2010), S. 44 f.).

• In Mexiko wird das Ziel verfolgt, 12 Mio. Hektar Sekundärwald aufzuforsten
und diese Flächen nachhaltig zu bewirtschaften (vgl. Government of Mexico
(2010), S. 28). Da sich der Aufbau von Karbonspeichern als Ziel gesetzt wurde
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(s. Abschnitt 6.2.2), wird davon ausgegangen, dass die Flächen von Primär-
wald und Plantagen konstant bleiben, um so eine Verringerung der Waldfläche
insgesamt und damit der Karbonspeicher zu verhindern.

• Die peruanische Regierung hat keine konkreten Aufforstungsziele innerhalb
der REDDplus-Strategie festgelegt, jedoch sollten zwischen 2005 und 2009
135.143 Hektar wieder aufgeforstet werden (vgl. Government of Peru (2011),
S. 52). Da es jedoch in Peru im Zeitraum von 2005 bis 2009 zu einer Verrin-
gerung der Waldflächen kam, ist sicherlich davon auszugehen, dass das Auf-
forstungsvorhaben nicht durchgesetzt wurde. Daher soll angenommen werden,
dass 2030 jährlich etwa 6.757 Hektar Sekundärwald aufgeforstet werden und
der Bestand an Primärwald und Plantagen konstant bleibt.

• Das REDDplus-Programm in Indonesien sieht vor allem eine Aufforstung von
Plantagen vor. So sollen bis 2030 erstens eine Million Hektar schnell wachsende
Bäume auf Plantagen von kleinen Landbesitzern angepflanzt werden, zweitens
sollen eine Million Hektar gerodete Waldfläche für die Palmölindustrie als neue
Plantagen genutzt werden und drittens sollen bis 2014 für die Papierindustrie
eine Million Hektar als Plantagen aufgeforstet werden (vgl. Government of
Indonesia (2009), Annex 6). Da die Daten für die drei Waldkategorien in In-
donesien erst ab dem Jahr 2000 vorliegen, wird für Indonesien zur Berechnung
der Karbonspeicher auf den Gesamtbestand des Waldes zurückgegriffen.

• Innerhalb der kambodschanischen REDDplus-Strategie wurden keine kon-
kreten Aufforstungsziele festgelegt. Jedoch wurde 2009 durch das National Fo-
restry Program das Ziel festgesetzt, dass bis 2015 60 % der Landfläche bewaldet
sein sollen (vgl. Government of Cambodia (2011), S. 109). Der Waldbestand
soll zwischen 2010 und 2015 gemäß der Anteile der Waldkategorien am gesam-
ten Waldbestand von 2010 auf die drei Waldkategorien aufgeteilt werden. Für
den Zeitraum nach 2015 wird die Annahme getroffen, dass der Waldbestand
konstant auf dem Niveau von 2015 bleibt.

• Die vietnamesische REDDplus-Strategie sieht bisher keine konkreten Maß-
nahmen zur Aufforstung von Waldflächen vor. Jedoch wurde 1992 das Five
Million Hectars Reforestation Program verabschiedet. In diesem wurden drei
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Ziele bis zum Jahr 2010 festgesetzt: erstens sollen 2010 43% der Landesfläche
mit Wald bedeckt sein, zweitens sollen zwei Millionen Hektar 2010 als Schutz-
gebiete deklariert sein und drittens drei Millionen Hektar als Produktionswald
aufgeforstet werden (vgl. Government of Vietnam (2011), S. 30). Da die letzten
beiden Ziele nicht erreicht wurden, wurde die Differenz zwischen dem bis 2010
aufgeforsteten Sekundärwald und den zwei Millionen Hektar bis 2030 auf den
Sekundärwald verteilt und die Differenz zwischen den bis 2010 aufgeforsteten
Plantagen und den drei Millionen Hektar über den Zeitraum von 2011 bis 2030
auf den Plantagenwald aufgeteilt.

Abbildung 6.6: Entwicklung der Waldflächen von 1990 bis 2030 (in Tausend Hektar)
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Quelle: Eigene Berechnungen.

Beide Szenarien sind in Abbildung 6.6 für die beiden Länder grafisch dargestellt.
Der gesamte Waldbestand eines Landes setzt sich aus den drei Waldkategorien Pri-
märwald, Sekundärwald und Plantagen zusammen. Wird in den einzelnen Ländern
nicht durch Maßnahmen zum Schutz des Waldes der Entwicklung bei der Abhol-
zung vor allem von Primär- und Sekundärwäldern entgegengewirkt, so kommt es zu
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einem weiteren Rückgang der Waldflächen. Von dieser Entwicklung auszunehmen
sind Peru und Vietnam. In Peru kommt es ab 2020 wieder zu einem Anstieg der
Waldflächen, der Grund hierfür ist jedoch in einem enormen Anstieg der Flächen
für Plantagen, der den Rückgang bei den Primär- und Sekundärwaldflächen kom-
pensiert, zu sehen (vgl. Food and Agriculture Organization of the United Nations
(2010f), S. 37). In Vietnam hingegen wurde das politisch vorgegebene Ziel, dass 43 %
der Landesfläche bewaldet sein sollen, erreicht. Daher ist hier schon seit 1990 kein
Rückgang der Waldflächen zu verzeichnen. Aber auch dieser Anstieg ist vor allem
durch den Anstieg von Plantagenwald und den Rückgang von Primärwald gekenn-
zeichnet (vgl. Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010g),
S. 21).

c) Entwicklung der Karbonspeicher und Biodiversität bis 2030

Zwei Ziele werden durch REDDplus und die Einbeziehung des Schutzes von Biodi-
versität verfolgt, die Erhöhung der Speicherung von Kohlenstoffdioxid und damit
die Verringerung der Treibhausgase durch die Abholzung und Degradierung von
Wäldern und der Erhalt der biologischen Vielfalt. Als Indikator für die Speicherung
von Kohlenstoffdioxid durch die Ausweitung von Waldflächen werden die im Global
Forest Resources Assessment in den Global Tabels, Tabelle 11, ausgewiesenen Karb-
onspeicher in lebender Biomasse der einzelnen Länder genutzt. Da die Indikatoren
für Biodiversität meist nicht auf nationaler Ebene und/oder in nicht ausreichend
langen Zeitreihen für eine empirische Analyse vorliegen, wird auf die Waldflächen,
die primär zum Schutz von Biodiversität gedacht sind, als Indikator für die Ent-
wicklung der Biodiversität zurückgegriffen. Diese sind ebenfalls im Global Forest
Resources Assessment in den Global Tabels, Tabelle 5, ausgewiesen (vgl. Food and
Agriculture Organization of the United Nations (2010h), S. 240 ff.). Sowohl für die
Karbonspeicher der Länder als auch für die Waldflächen, die primär für Biodiversi-
tät genutzt werden, liegen die Daten, wie schon bei den Waldkategorien, nur für die
Jahre 1990, 2000, 2005 und 2010 vor. Daher wurden die fehlenden Werte ebenfalls
aus den Durchschnitten dieser Jahre gemäß dem Schema in Anhang B.1 berechnet.
1. Die Entwicklung der Karbonspeicher wird auf Grundlage der Entwicklung
der Waldflächen bis 2030, die in den oben aufgestellten Szenarien dargestellt wurde,
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bestimmt. Für den Zeitraum von 1990 bis 2010 liegen historische Daten der Primär-
, Sekundär- und Plantagenwälder sowie der Karbonspeicher vor. Somit wurde für
jedes der Länder eine lineare Regression der Wachstumsraten der Karbonspeicher
in Abhängigkeit von den Wachstumsraten der drei Waldkategorien durchgeführt.
Die Regressionsergebnisse sind in Anhang B.5 dargestellt. Eine Ausnahme bildet
jedoch Indonesien. Da für dieses Land erst Daten der Waldkategorien ab 2000 vor-
liegen, wurde in diesem Fall auf eine Aufteilung des Gesamtwaldes verzichtet und
die Schätzung in Abhängigkeit der Änderung der Gesamtwaldfläche durchgeführt.
Die Berechnung der Karbonspeicher für die Jahre 2011 bis 2030 erfolgt nun mit Hilfe
der geschätzten Koeffizienten. Der aktuelle Karbonspeicher ergibt sich wie folgt:

co2it
= co2it−1 + Δco2it

. (6.1)

Der Karbonspeicher des i-ten Landes in Periode t berechnet sich aus dem Karb-
onspeicher des i-ten Landes aus der Vorperiode co2it−1 und der Veränderung des
Karbonspeichers des i-ten Landes in der aktuellen Periode t.
Die Veränderung des Karbonspeichers in Land i zum Zeitpunkt t berechnet sich aus
der Veränderung des Primärwaldes in Land i zum Zeitpunkt t Δpfit, der Verände-
rung des Sekundärwaldes in Land i zum Zeitpunkt t Δsfit und der Veränderung
des Plantagenwaldes in Land i zum Zeitpunkt t Δplfit jeweils multipliziert mit dem
jeweiligen Koeffizienten λji, wobei j=1, 2, 3. Die Regressionsgleichung lautet:

Δco2it
= λ1tΔpfit + λ2tΔsfit + λ3tΔplfit + uit. (6.2)

Da die Karbonspeicher von der Entwicklung der Waldkategorien abhängig sind,
kommt es zu einer Reduzierung der Karbonspeicher, wenn in den Ländern keine
Umsetzung der REDDplus-Maßnahmen erfolgt (s. Abb. 6.7). Ausgenommen von
dieser Entwicklung sind Costa Rica, Peru und Vietnam. Da es in Peru ab 2025 zu
einem Anstieg, vor allem der Plantagenwälder kommt und dieser den Rückgang der
Primär- und Sekundärwälder kompensiert, kommt es auch zu einem Anstieg der
Kohlenstoffdioxidspeicherung ab 2025 in Peru ohne die Umsetzung der REDDplus-
Maßnahmen. Durch die starke Aufforstung von Plantagenwäldern in Vietnam ist
es seit den 1990er Jahren nicht zu einem Rückgang der Karbonspeicher wie in den
anderen Länder gekommen, sondern zu einem Anstieg. Dieser ist jedoch ab 2010
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konstant, da das Ziel der Bewaldung von 43% der Landesfläche erreicht wurde und
die Annahme für das BAU-Szenario getroffen wurde, dass weder weitere Abholzun-
gen noch weitere Aufforstungen erfolgen.
Durch die Umsetzung der REDDplus-Maßnahmen würde es jedoch in allen Ländern
zu einem Anstieg der Karbonspeicher durch die Ausweitung ihrer bewaldeten Flä-
chen kommen. Somit wäre es auch in Peru möglich, den positiven Trend schon ab
2010 einzuleiten, der sich nicht allein durch die Ausweitung der Plantagenwälder,
sondern vor allem durch die Ausweitung von Sekundärwäldern einstellen würde.

Abbildung 6.7: Entwicklung der Karbonspeicher von 1990 bis 2030 (in Millionen
Tonnen gespeichertem CO2)
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Quelle: Eigene Darstellung.

2. Im Zusammenhang mit der Entwicklung der Wälder zum Schutz von Biodi-
versität muss klargestellt werden, dass es sich bei diesen nicht um Schutzgebiete
handelt. Der Unterschied zwischen beiden Gebietsdefinitionen besteht in der Zielset-
zung. So ist das Ziel eines Schutzgebiets nicht zwangsläufig der Schutz der biologi-
schen Vielfalt, sondern kann auch der Schutz von Grundwasser oder des Bodens sein
(vgl. Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010h), S. 56 f.).
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Auf die Waldflächen zum Schutz von Biodiversität wird als Indikator für die biologi-
sche Vielfalt zurückgegriffen, da die meisten Indikatoren für Biodiversität entweder
nicht in einer ausreichenden Datenbasis zur Verfügung stehen, z. B. der National
Biodiversity Index und der GEF Benefits Index for Biodiversity, oder nicht auf na-
tionaler Ebene vorliegen, z. B. der Red List Index. In allen Ländern ist seit 1990 die
Waldfläche zum Schutz von Biodiversität angestiegen, eine Ausnahme bildet jedoch
Indonesien, wo es zu einem Rückgang kam (s. Abb. 6.8).

Abbildung 6.8: Entwicklung der Waldflächen für Biodiversität von 1990 bis 2030 (in
Tausend Hektar)
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Quelle: Eigene Darstellung.

Da für den Schutz der biologischen Vielfalt in den Readiness Preparation Proposals
keine konkreten Ziele vorgegeben wurden, wird die 2004 von der Conference of the
Parties to the Convention on Biological Diversity (2004) getroffenen Decision VII/30
herangezogen. In dieser wurde das Ziel festgeschrieben, dass bis zum Jahr 2010 10 %
der weltweiten ökologischen Regionen geschützt werden sollen (vgl. Conference of the
Parties to the Convention on Biological Diversity (2004), Decision VII/30, Annex II).
Dieses Ziel soll insofern abgewandelt werden, als 10 % der nationalen Waldflächen
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bis 2010 als Schutzgebiete für Biodiversität eingerichtet werden sollen. In allen sechs
Ländern wurde dieses Ziel erreicht. Aus diesem Grund wird für das BAU-Szenario
angenommen, dass die Waldflächen zum Schutz von Biodiversität von 2011 bis 2030
konstant bleiben. Durch die Umsetzung der REDDplus-Maßnahmen soll der Anteil
der Waldflächen zum Schutz von Biodiversität an den gesamten Waldflächen kon-
stant gehalten werden. Somit kommt es aufgrund des Anstiegs der Waldflächen auch
zu einem Anstieg der Wälder, welche primär zum Schutz der biologischen Vielfalt
genutzt werden.

6.3.2 Spezifikation des ökonometrischen Modells

Für die Analyse des Vorliegens von economies of scope bei den Transaktionskosten
des REDDplus-Ansatzes durch die Einbeziehung des Schutzes von Biodiversität wird
auf den Ansatz von Callan und Thomas (2001) zurückgegriffen. Die Transaktions-
kostenfunktion T ist von den Produktionsmengen der beiden Ökosystemleistungen
Karbonspeicher co2it

und Biodiversität bit abhängig:

Tit = T (co2it
, bit), mit i = cr, in, ka, me, pe, und vi und t = t0, ..., 2030. (6.3)

Economies of scope liegen bei den Transaktionskosten des REDDplus-Ansatzes vor,
wenn die Transaktionskosten durch die Einbeziehung des Schutzes der biologischen
Vielfalt sinken. Es muss daher gelten:

∂2Tit

∂co2it
∂bit

< 0. (6.4)

Es wird angenommen, dass die Transaktionskosten linear von den einzelnen Produk-
tionsmengen der Karbonspeicherung co2it

und dem Schutz von Biodiversität bit sowie
der Interaktionsvariablen co2it

bit abhängen (vgl. Callan und Thomas (2001), S. 554).
Die allgemeine Schätzgleichung der Transaktionskostenfunktion eines REDD- plus-
Programmes unter Einbeziehung des Schutzes von Biodiversität lautet somit für
Land i zum Zeitpunkt t:

Tit = c + μ1co2it
+ μ2bit + μ3(co2it

bit) + uit, (6.5)
mit i = cr, in, ka, me, pe, und vi und t = t0, ..., 2030.
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Economies of Scope liegen hinsichtlich der Transaktionskosten bei den jeweiligen
nationalen REDDplus-Programmen vor, wenn der Koeffizient des Interaktionsterms
μ3 negativ ist (vgl. Callan und Thomas (2001), S. 555). Die Transaktionskosten Tit

setzen sich aus den die Readiness Costs der einzelnen Länder und den Monitoring-
kosten nach der Implementierungsphase in tausend US$ zusammen. Die Variable
co2it

misst das in lebender Biomasse gespeicherte Kohlenstoffdioxid in den einzelnen
Ländern in Millionen Tonnen und die Variable bit die Waldflächen, die primär zum
Schutz von Biodiversität genutzt werden sollen, in tausend Hektar.
Im folgenden Abschnitt soll anhand der im Abschnitt 6.3.1 beschriebenen Daten
für die Länder Costa Rica, Mexiko, Peru, Indonesien, Kambodscha und Vietnam
analysiert werden, ob durch die Einbeziehung des Schutzes von Biodiversität econo-
mies of scope bei der Bereitstellung von Karbonspeichern innerhalb der nationalen
REDDplus-Programme auftreten.

6.3.3 Ergebnisse der Paneldatenanalyse

Aufgrund der sehr kurzen Zeitreihen für die einzelnen Länder wird auf die Panelda-
tenanalyse als ökonometrischen Analyserahmen zurückgegriffen. Paneldaten zeich-
nen sich durch die Kombination von Querschnitts- und Längsschnittdaten aus (vgl.
Greene (2008), S. 180 und Wooldridge (2009), S. 444). Da die REDDplus-Programme
in den jeweiligen Ländern in unterschiedlichen Jahren beginnen und somit die ein-
zelnen nationalen Zeitreihen unterschiedlich lang sind, handelt es sich um ein un-
vollständiges bzw. unbalanced Panel (vgl. Greene (2008), S. 184 und Baltagi (2008),
S. 181). Die Anwendung von Paneldaten bei der empirischen Analyse weist mehrere
Vorteile gegenüber der reinen Querschnittsdaten- bzw. Zeitreihenanalyse auf. Die
Datenbasis wird ausgeweitet, was zu einer Erhöhung der Freiheitsgrade und damit
zu einer Verringerung des Problems der Multikollinearität führt. Es ist möglich,
Heterogenität zwischen den einzelnen Ländern durch die Einbeziehung von Zeitrei-
hen bei der Querschnittsdatenanalyse besser zu überprüfen. Eine bessere Darstel-
lung von dynamischen Effekten ist mit Hilfe der Paneldatenanalyse gegeben, die bei
Querschnittsdaten nicht möglich ist und bei Zeitreihen die Gefahr einer ungenauen
Messung der Koeffizienten birgt. Des Weiteren können Effekte überprüft werden,
die auf nicht vorhandene bzw. nicht beobachtbare Variablen zurückzuführen sind.
Diese sind für die einzelnen Länder des Datensatzes über den gesamten Zeitraum
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konstant. Und es ist durch die Kombination von Querschnitts- und Längsschnitt-
datensätzen eine bessere Überprüfung von komplexen Verhaltensmodellen möglich
(vgl. Hsiao (1993), S. 1–6).
Als Ausgangspunkt für die Paneldatenanalyse wird das folgende allgemeine Regres-
sionsmodell genutzt:

Tit = μx´
it + zic + uit. (6.6)

Die Matrix x´
it enthält die gesamten erklärenden Variablen. Die Konstante setzt

sich zusammen aus einer länderspezifischen Variable zi, welche über den gesamten
Betrachtungszeitraum konstant ist, aber die Heterogenität zwischen den einzelnen
Ländern widerspiegelt und der eigentlichen Konstanten c, die sowohl über den Be-
trachtungszeitraum wie auch hinsichtlich der Individuen konstant ist (vgl. Greene
(2008), S. 182 und vgl. Wooldridge (2009), S. 456). Der Störterm uit erfasst alle von
dem Modell nicht erfassten Einflussfaktoren (vgl. Hackl (2007), S. 30).
In der weiteren Analyse werden die Pooled- und die Fixed-Effects-Regression her-
angezogen und genauer betrachtet.

a) Pooled Regression

Bei der Anwendung des Pooled-Ansatzes wird angenommen, dass die länderspezi-
fische Variable zi über das gesamte Sample konstant ist und somit jedes Land die
gleichen Schätzergebnisse hat (vgl. Greene (2008), S. 183). Länderspezifische Effekte,
die über den gesamten Betrachtungszeitraum konstant sind, werden also durch den
Störterm uit erfasst. Dieser enthält die nicht zu beobachtbaren Effekte zi und einen
spezifischen Störterm εit (vgl. Baltagi (2008), S. 13 und Wooldridge (2009), S. 456).
Für eine konsistente Schätzung der Koeffizienten muss jedoch die Annahme erfüllt
sein, dass sowohl der länderspezifische Störterm zi sowie der spezifische Störterm εit

nicht mit den erklärenden Variablen korrelieren (vgl. Wooldridge (2009), S. 457).
Das Pooled Modell I entspricht daher dem im Abschnitt 6.3.2 dargestellten ökono-
metrischem Modell und lautet:

Tit = c + μ1co2it
+ μ2bit + μ3(co2it

bit) + uit, (6.7)
mit i = cr, in, ka, me, pe und vi und t = t0, ..., 2030.
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Die Ergebnisse der Kleinstquadratschätzung sind in Tabelle 6.7 dargestellt.

Tabelle 6.7: Paneldatenanalyse economies of scope I

Pooled Modell I Fixed-Effects Modell I

c -3,067E+04 –
(-0,8831) (–)

co2it
72,657*** 2,786E+03***

(3,0091) (3,2291)
bit -4,319 -249,17

(-0,7758) (-1,2822)
co2it

bit -0,0033** -0,1133***
(-2,0642) (-8,1807)

sccr – -6,049E+05***
(–) (-4,6499)

scin – -9,543E+05
(–) (-1,5038)

sck – -8,745E+04
(–) (-0,1901)

scm – -1,596E+06***
(–) (-2,7972)

scp – -1,216E+06
(–) (-0,5048)

scv – -2,009E+06***
(–) (-4,2415)

Beobachtungen 125 125
R2 17,114 60,391
Adjusted R2 15,058 57,659

Signifikanzniveaus: (*) 0,1, (**) 0,05, (***) 0,01.

Quelle: Eigene Berechnungen.

Die Konstante und der Koeffizient für den Schutz von Biodiversität sind nicht si-
gnifikant. Der Koeffizient für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid ist auf dem
99 %-Niveau signifikant und positiv. Entscheidend für die Existenz von economies
of scope bei den Transaktionskosten des REDDplus-Ansatzes ist, dass der Koeffizi-
ent der Interaktionsvariablen co2it

bit ein negatives Vorzeichen besitzt. Für den Ko-
effizient der Interaktionsvariablen wird ein Wert von -0,0033 ausgewiesen, der auf
dem 95 %-Niveau signifikant ist. Somit würden nach dem Pooled Modell I, durch

231



Kapitel 6 Economies of scope bei den Transaktionskosten von REDDplus

die Einbeziehung des Schutzes der biologischen Vielfalt, economies of scope bei den
Transaktionskosten realisiert werden können. Eine Erhöhung des gespeicherten Koh-
lenstoffdioxids um eine Tonne und eine gleichzeitige Erhöhung der Waldflächen zum
Schutz von Biodiversität um einen Hektar würde zu einer Reduktion der Transak-
tionskosten bei dem REDDplus-Ansatz um US$ 0,0033 führen. Aufgrund des sehr
geringen Bestimmtheitsmaßes von 17,11 % ist die Aussagekraft des gewählten Mo-
dells aber nicht sonderlich groß. Das Pooled Modell I sollte daher im Folgenden
weiter auf seine Aussagekraft und Robustheit überprüft werden.

b) Fixed-Effects Regression

Damit die geschätzten Koeffizienten des Pooled Modells nicht verzerrt und nicht
inkonsistent sind, wurde angenommen, dass zi nicht beobachtbar ist und mit den
erklärenden Variablen nicht korreliert. Besteht aber eine Korrelation zwischen der
länderspezifischen Variable zi und den erklärenden Variablen, so sind die geschätz-
ten Koeffizienten der Pooledschätzung verzerrt und inkonsistent (vgl. Greene (2008),
S. 183). Ein Lösungsansatz ist in diesem Fall die Schätzung eines Fixed-Effects Mo-
dells. Für dieses muss zuvor eine Transformation der Daten vorgenommen werden.
Dazu wird zunächst der Durchschnitt der Daten für jedes einzelne Land ermittelt,
um dann die Differenz aus dem ursprünglichen Modell und dem Modell mit den
Durchschnittsdaten zu bilden. Durch diese Transformation des Modells wird der
länderspezifische Effekt beseitigt. Das zu schätzende ökonometrische Modell (Fixed-
Effects-Modell I) lautet somit:

T̈it = sci + μ1c̈o2it
+ μ2b̈it + μ3(c̈o2it

b̈it) + üit, (6.8)
mit i = cr, in, ka, me , pe und vi und t = t0, ..., 2030.

Die Variablen τ̈it, c̈o2it
, b̈it, (c̈o2it

b̈it) und üit sind die zeiterniedrigten Variablen (vgl.
Wooldridge (2009), S. 481). Durch diese Transformation enthält das Fixed-Effects
Modell nicht mehr den länderspezifischen Effekt, der mit den erklärenden Variablen
korreliert. Dieser wird durch die länderspezifische Konstante sci dargestellt (vgl.
Baltagi (2008), S. 15, Greene (2008), S. 197 und Wooldridge (2009), S. 482). Das
Modell 6.8 wird mit der Methode der Kleinsten Quadrate geschätzt.
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Die Ergebnisse des geschätzten Fixed-Effects Modells sind in Tabelle 6.7 dargestellt.
Auch bei der Anwendung des Fixed-Effects Modells weist die Interaktionsvariable
c̈o2it

b̈it ein negatives Vorzeichen auf und ist auf dem 99 %-Niveau signifikant. So-
mit könnnte auch, gemäß der Schätzung des Fixed-Effects Modells I, economies of
scope bei der Speicherung von Kohlenstoffdioxid durch die Einbeziehung des Ziels
der Erhaltung und des Schutzes von Biodiversität realisiert werden. Das Potenti-
al der Transaktionskosteneinsparung würde mit US$ 0,113, bei einer gleichzeitigen
Erhöhung der beiden Ökosystemleistungen um eine Einheit sogar etwas höher aus-
fallen als bei den Schätzergebnissen des Pooled Modells I. Der Koeffizient für die
Speicherung von Kohlenstoffdioxid ist auf dem 99 %-Niveau positiv signifikant. Der
Schutz der biologischen Vielfalt hingegen weist, wie auch schon bei der Schätzung
des Pooled Modells I, einen negativen und nicht signifikanten Koeffizienten auf.
Im Gegensatz zum Ansatz des Pooled Modells wird bei der Fixed-Effects Regression
für jedes Land eine spezifische Konstante, die den länderspezifischen Effekt wider-
spiegelt, dargestellt. Die länderspezifische Konstante ist jedoch nur für Costa Rica,
Mexiko und Vietnam auf dem 99%-Niveau signifikant. Für die weiteren drei Länder
des Panels kann für die länderspezifische Variable keine Signifikanz festgestellt wer-
den. Im Vergleich zur Pooled Regression ist das Bestimmtheitsmaß der Fixed-Effects
Regression mit 60,39 % höher, wodurch die Aussagekraft des Modells wesentlich sta-
biler ist. Damit die geschätzten Koeffizienten der beiden Modelle (Pooled Modell I
und Fixed-Effects Modell I) unverzerrt und konsistent sind, ist es erforderlich, dass
keine Korrelation zwischen den erklärenden Variablen besteht, die Störterme zeit-
lich nicht mit einander korrelieren und die Varianzen der Störterme innerhalb des
Betrachtungszeitraums gleich sind (vgl. Baltagi (2008), S. 15, Greene (2008), S. 197
und Wooldridge (2009), S. 482). Ob diese Annahmen für die beiden Modelle zu-
treffen und welche Konsequenzen eine Annahmeverletzung haben könnte, wird im
folgenden Teilabschnitt genauer aufgezeigt.

233



Kapitel 6 Economies of scope bei den Transaktionskosten von REDDplus

6.3.4 Test auf Multikollinearität, Heteroskedastizität und
Autokorrelation

Beide ökonometrischen Modelle führen zu dem Ergebnis, dass es durch die Einbezie-
hung des Schutzes der biologischen Vielfalt als weiteres Ziel des REDDplus-Ansatzes
zur Realisierung von economies of scope kommen kann. Jedoch wurde bisher, ab-
gesehen vom Bestimmtheitsmaß der beiden Modelle, deren Qualität nicht weiter
analysiert. Zur Bestimmung der Qualität von linearen Schätzmethoden werden zwei
Anforderungen herangezogen. Die Schätzmethode soll unverzerrte Koeffizienten lie-
fern und diese sollen effizient sein. Ein unverzerrter Schätzer μ̂ liegt vor, wenn
der Erwartungswert des Schätzers dem tatsächlichen Wert von μ entspricht. Effi-
zient ist ein unverzerrter Schätzer μ̂, wenn dieser eine kleine oder keine Varianz
aufweist (vgl. Auer (2007), S. 71 f.). Inwiefern die unter Abschnitt 6.3.4 genutz-
ten Schätzverfahren diese beiden Eigenschaften erfüllen, wird in diesem Abschnitt
untersucht.

a) Test auf Multikollinearität

Der Begriff der Multikollinearität beschreibt das Problem, dass zwischen den erklä-
renden Variablen keine Unabhängigkeit besteht. Einzelne exogene Variablen werden
somit durch andere exogene Variablen beschrieben (vgl. Auer (2007), S. 480 f.). Auf-
grund einer hohen Multikollinearität ist die Schätzvarianz bei Punktschätzern hoch,
wodurch es sein kann, dass der Schätzer nicht mehr effizient ist. Eine weitere Kon-
sequenz ist die, dass die Aussagekraft der Hypothesentests durch das Auftreten von
Multikollinearität verringert wird. Infolge der höheren Schätzvarianz erhöht sich die
Standardabweichung, was zu einer Unterschätzung des t-Wertes und damit zu einer
vorzeitigen Annahme der Nullhypothese führen kann (vgl. Auer (2007), S. 485).
Zur Bestimmung der Multikollinearität muss auf verschiedene Messgrößen zurück-
gegriffen werden. Im Folgenden sollen die Korrelationskoeffizienten der Variablen
und die variance inflation factors (VIF) zur Aufdeckung der Multikollinearität ge-
nutzt werden. Weisen die Korrelationskoeffizienten einen stark von Null abweichen-
den Wert auf, so kann daraus auf Multikollinearität bei den erklärenden Variablen

234



Kapitel 6.3 Überprüfung von economies of scope beim REDDplus-Ansatzes

geschlossen werden (vgl. Hackl (2007), S. 166). In Tabelle 6.8 wurden die Korre-
lationskoeffizienten der einzelnen exogenen Variablen dargestellt. Die höchste Mul-
tikollinearität mit 0,991 und 0,905 besteht zwischen der Interaktionsvariablen und
der Variablen für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid und den Waldflächen, die
primär zum Schutz der biologischen Vielfalt gedacht sind. Dies ist jedoch nicht ver-
wunderlich, da die Interaktionsvariable aus den anderen beiden Variablen gebildet
wurde, und dieser Effekt gewollt ist. Hingegen ist die Multikollinearität zwischen
der Speicherung von Kohlenstoffdioxid und den Waldflächen zum Schutz von Biodi-
versität nicht gewollt und könnte zu den oben beschriebenen Problemen führen.

Tabelle 6.8: Korrelationsmatrix

co2it
bit co2it

bit Dit

co2it
1,000

bit 0,875 1,000
co2it

bit 0,991 0,905 1,000
Dit -0,005 0,007 -0,001 1,000

Quelle: Eigene Berechnungen.

Eine sehr geringe Multikollinearität besteht zwischen der Dummyvariablen Dit und
den anderen drei Variablen, bei diesen tendieren die Korrelationskoeffizienten ge-
gen Null. Die Dummyvariablen werden in der weiteren Analyse benötigt und daher
an dieser Stelle schon eingeführt. Auf Grundlage der Korrelationskoeffizienten kann
somit festgehalten werden, dass es zwischen den Variablen co2it

, bit und co2it
bit zu

einer sehr hohen Multikollinearität kommt. Für den variance influence factor stellt
sich ein ähnliches Ergebnis wie die Analyse der Korrelationskoeffizienten ein. Zur
Berechnung der VFI‘s werden die Bestimmtheitsmaße der Hilfsregressionen genutzt,
bei welchen eine erklärende Variable in Abhängigkeit der anderen exogenen Varia-
blen gesetzt wird. Der variance influence factors berechnet sich dann wie folgt:

V IFj ˙i =
(
1 − R2

j ˙i

)−1
. (6.9)

Besteht keine Multikollinearität zwischen den exogenen Variablen, so ist der Wert
der variance influence factors eins. Je stärker die Multikollinearität ist, desto höher
ist auch der Wert des VIF (vgl. Hackl (2007), S. 167).
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Tabelle 6.9: Variance Inflation Factors (VIF)

VIF co2it
bit co2it

bit Dit

co2it
67,11 –

bit 6,54 4,26 –
co2it

bit 86,81 56,82 5,55 –
Dit 1,00 1,00 1,00 1,00 –

Quelle: Eigene Berechnungen.

In Tabelle 6.9 sind die Ergebnisse der Berechnung des variance influence factors dar-
gestellt. In der ersten Spalte wird der variance influence factor der Hilfsregression
für die jeweilige exogene Variable in Abhängigkeit der anderen drei exogenen Varia-
blen aufgezeigt. Die Spalten zwei bis vier zeigen die variance influence factors für
die jeweiligen Einzelhilfsregressionen der exogenen Variablen. Durch den variance
influence factor der Mehrfachregressionen ist erkennbar, dass die Interaktionsvaria-
ble sehr stark von den anderen drei Variablen mitbestimmt wird. Hingegen wird
die Dummyvariable gar nicht von den übrigen exogenen Variablen bestimmt, da der
variance influence factor hier einen Wert von Eins annimmt. Auch zwischen den
Karbonspeichern und den anderen drei exogenen Variablen besteht mit 67,11 eine
recht hohe Multikollinearität. Um herauszufinden, zwischen welchen der exogenen
Variablen vor allem eine hohe Multikollinearität besteht, wurden die Einfachregres-
sionen durchgeführt und deren variance influence factor bestimmt. Die Ergebnisse
stimmen mit den Ergebnissen der Korrelationskoeffizienten überein; so besteht zwi-
schen der Variablen der Karbonspeicher und der Interaktionsvariablen die größte
Abhängigkeit und zwischen der Dummyvariable und den anderen drei exogenen Va-
riablen die geringste Abhängigkeit.
Zur Beseitigung bzw. Verringerung des Problems der Multikollinearität gibt es ver-
schiedene Möglichkeiten; die Ausweitung der Datenmenge, der Verzicht auf eine
exogene Variable und die Wahl neuer Variablen als Indikatoren (vgl. Hackl (2007),
S. 169 und Auer (2007), S. 491 ff.). Durch die Bildung eines Paneldatensatzes wurde
der erste Ansatz zur Problemlösung genutzt, was auch zu einer Verringerung der
Multikollinearität im Vergleich zu den Einzelschätzungen geführt hat. Die anderen
Ansätze scheinen jedoch eher ungeeignet zu sein. So wäre der Verzicht auf eine der
drei Outputvariablen ein Verlust an Information, da die Höhe der Transaktionskos-
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ten durch diese bestimmt wird. Auch werden alle drei Indikatoren zur Bestimmung
des Vorliegens von economies of scope benötigt. Die Wahl einer Variablen als Indi-
kator für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid oder den Schutz der biologischen
Vielfalt ist auch mit Problemen behaftet. Daher scheint der gespeicherte Kohlen-
stoffdioxid in lebender Biomasse schon ein idealer Indikator für die Speicherung
von Kohlenstoffdioxid zu sein, und es gibt somit keinen Grund, diesen nicht zu
nutzen. Bei dem Indikator für den Schutz der biologischen Vielfalt hingegen wäre
die Nutzung einer anderen Variablen sicher wünschenswert. Dies ist jedoch, wie im
Abschnitt 6.1 schon angesprochen, aufgrund der schlechten Datenlage nur schwer
möglich, da Daten entweder nur global oder regional, aber nicht national vorliegen
oder die Zeitreihen zu kurz für eine empirische Analyse sind (vgl. Karousakis und
Brooke (2010), S. 126).

b) Test auf Heteroskedastizität

Ein weiteres Problem welches die Ergebnisse der ökonometrischen Analyse stark be-
einflussen kann, ist das Auftreten von Heteroskedastizität. Unter dem Begriff der
Heteroskedastizität ist die Verletzung der Annahme der Konstanz der Varianz der
Störterme uit über den Betrachtungszeitraum K zu verstehen. Eine Nichteinhaltung
dieser Annahme hat zur Folge, dass es zur Ineffizienz der Schätzer des Regressi-
onsmodells kommt. Eine verzerrende Wirkung geht jedoch von heteroskedastischen
Störtermen nicht aus (vgl. Auer (2007), S. 363 f. und Hackl (2007), S. 177).
Ob in den beiden oben geschätzten Modellen Heteroskedastizität vorliegt, wird mit
Hilfe des White-Tests überprüft. Dazu wird eine Hilfsregression der quadrierten
Residuen und der exogenen Variablen, ihrer Quadrate und deren Produkte durchge-
führt. Das Produkt des Bestimmtheitsmaßes dieser Regression und die Anzahl der
Beobachtungen entspricht approximatorisch der χ2-Verteilung. Die Nullhypothese
des White-Tests lautet, dass Homoskedastizität vorliegt, und die Alternativhypo-
these, dass Heteroskedastizität vorliegt. Ist der berechnete Wert χ2 = R2 ∗ nK für
ein vordefiniertes Signifikanzniveau η kleiner als der kritische Wert χ2(ψ), so wird die
Nullhypothese angenommen (vgl. Auer (2007), S. 373 f. und Hackl (2007), S. 181).
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Der berechnete χ2-Wert für das Pooled-Modell I ist χ2 = 87,016 und der für das
Fixed-Effects Modell I lautet χ2 = 91,249. Der kritische Wert der χ2-Verteilung
ist für beide Regressionen der gleiche und lautet χ2

0,05(9) = 16,92. Da für beide
Regressionsmodelle der berechnete χ2-Wert höher ist als der kritische Wert der χ2-
Verteilung ist von Heteroskedastizität und damit auch von ineffizienten Schätzern
der beiden Modelle auszugehen.

c) Test auf Autokorrelation

Ein drittes Problem, das Auswirkungen auf die Qualität der Regressionen haben
kann, ist die Autokorrelation. Durch diese wird die Korrelation zeitlich aufeinander-
folgender Residuenwerte beschrieben. Tritt das Problem der Autokorrelation auf,
so führt dies erstens zur Ineffizienz von Punktschätzern, d. h. deren Varianz steigt
aufgrund nicht genutzter Informationen, die in den Störtermen enthalten sind. Zwei-
tens kommt es zu Verzerrungen bei den Intervallschätzern und damit auch zu einer
Verschlechterung der Aussagen der Hypothesentests (vgl. Auer (2007), S. 395 ff.).
Um Autokorrelation nachzuweisen, sind zwei Verfahren üblich. Die Schätzung au-
toregressiver Prozesse erster Ordnung mit Hilfe der Residuen der ursprünglich ge-
schätzten Regression. Hierfür lautet die Regressionsgleichung:

ut = ρut−1 + ξt, mit t = 1, ..., K. (6.10)

Weicht der geschätzte Koeffizient ρ von Null ab, so liegt positive bzw. negative
Autokorrelation vor. Die Schätzergebnisse für den Koeffizienten des AR(1)-Prozesses
wurde in Tabelle 6.10 dargestellt. Da für beide Modelle der Koeffizient größer Null
ist, kann auf einen positiven zeitlichen Zusammenhang der Störterme untereinander
geschlossen werden.
Ein zweiter Test zur Aufdeckung der Autokorrelation ist der Durbin-Watson Test.
Bei diesem wird mit Hilfe der geschätzten Residuen eine Zufallsvariable d berechnet:

d =
∑K

t=2 (ût − ût−1)2∑K
t=1 û2

t

, mit t = 1, ..., K. (6.11)

In einem weiteren Schritt werden die kritischen Werte der Durbin-Watson Vertei-
lung du und do für positive Autokorrelation ermittelt. Soll hingegen auf negative
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Autokorrelation geprüft werden, so lauten die kritischen Werte 4 − du und 4 − do.
Gilt nun d<du, so liegt positive Autokorrelation vor und gilt d>4 − du kann auf
negative Autokorrelation geschlossen werden. Liegt der berechnete Durbin-Watson
Wert innerhalb des Intervalls do − du oder (4 − do) − (4 − du), so ist keine Aussage
über die Autokorrelation möglich. Bei einem Wert im Intervall (4 − do) − do liegt
keine Autokorrelation vor (vgl. Auer (2007), S. 401 ff. und Hackl (2007), S. 199 f).

Tabelle 6.10: Test auf Autokorrelation

Pooled Modell I Fixed-Effects Modell I

ρ 0,748 0,687
Durbin-Watson 0,321 0,622

Quelle: Eigene Berechnungen.

Da aufgrund der Koeffizienten schon auf positive Autokorrelation geschlossen wur-
de, soll mit Hilfe des Durbin-Watson Tests auch nur auf positive Autokorrelati-
on geprüft werden. Der untere kritische Wert gemäß der Durbin-Watson Vertei-
lung lautet für das Pooled Modell I, du

0,05 = 1,659 und der obere kritische Wert,
do

0,05 = 1,757. Also liegt der berechnete Durbin-Watson Wert des Pooled Model-
les I unterhalb des unteren kritischen Wertes (0,321 < 1,659) und es liegt positive
Autokorrelation vor. Die kritischen Werte für das Fixed-Effects Modell I lauten,
du

0,05 = 1,591 und do
0,05 = 1,827, und somit liegt auch hier positive Autokorrelation

vor, da 0,294 < 1,591.
Sowohl bei der Pooled, als auch bei der Fixed-Effects Regression konnten in die-
sem Abschnitt Heteroskedastizität und Autokorrelation festgestellt werden. Somit
ist bei beiden Regressionen davon auszugehen, dass diese nicht die besten linearen
unverzerrten und effizienten Schätzer liefern. Im Folgenden soll eine Anpassung der
ökonometrischen Modelle vorgenommen werden, um die aufgezeigten Probleme zu
beseitigen.

6.3.5 Anpassung der ökonometrischen Modelle

Im vorherigen Abschnitt wurde gezeigt, dass die beiden Regressionsmodelle keine
effizienten und unverzerrten Koeffizienten liefern. Es müssen daher andere Schätz-
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verfahren genutzt werden, um das Problem der Heteroskedastizität und der Auto-
korrelation zu beheben und so effiziente und unverzerrte Koeffizienten zu erhalten.

a) Methodik zur Anpassung

Im Folgenden soll zur Beseitigung der Heteroskedastizität und der Autokorrelation
das Cochrane-Orcutt-Verfahren genutzt werden. Bei diesem werden mit Hilfe des ge-
schätzten Koeffizienten des autoregressiven Prozesses erster Ordnung aus Gleichung
6.10, die Variablen folgendermaßen angepasst:

• Berechnung der Variablen für t = 0: Da sich das Verfahren der Trans-
formation der Daten t = t1, ..., 2030, nicht auf die Daten der ersten Periode
anwenden lässt, werden diese wie folgt berechnet:

T ∗
i1=

√
1 − ρ2 Ti1

co∗
2i1 =

√
1 − ρ2 co2i1

b∗
i1=

√
1 − ρ2 bi1

(co2b)∗
i1=

√
1 − ρ2 (co2b)i1

u∗
i1=

√
1 − ρ2 ui1.

• Berechnung der Variablen für t = t1, ..., 2030: Die Transformation für
die restlichen Daten erfolgt aus der Differenz des Wertes aus der Periode t und
dem Wert aus der Periode t − 1, gewichtet mit dem geschätzten Autokorrela-
tionskoeffizienten. Diese lauten somit:

T ∗
it=Tit-ρ Tit−1

co∗
2it

=co2it
-ρ co2it−1

b∗
it=bit-ρ bit−1

(co2b)∗
it=(co2b)it-ρ (co2b)it−1

u∗
it=ξit.
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Das so transformierte Modell kann nun wieder als Pooled und als Fixed-Effects
Modell, wie im Abschnitt 6.3.3 beschrieben, geschätzt werden (vgl. Auer (2007),
S. 406 f. und 409 f.). Die beiden Modelle lauten wie folgt:

• Pooled Modell II:

T ∗
it = c + μ1co∗

2it
+ μ2b

∗
it + μ3(co2b)∗

it + u∗
it, (6.12)

mit i = cr, in, ka, me, pe, und vi und t = t0, ..., 2030

• Fixed-Effects Modell II:

T̈ ∗
it = μ1c̈o∗

2it
+ μ2b̈

∗
it + μ3(c̈o2b̈)∗

it + ü∗
it, (6.13)

mit i = cr, in, ka, me, pe, und vi und t = t0, ..., 2030

Die Modelle werden wie das Pooled und Fixed-Effects Modell I mit dem Verfahren
der kleinsten Quadrate geschätzt.

b) Darstellung der Ergebnisse

Die Ergebnisse der Schätzung beider Regressionsmodelle sind in Tabelle 6.11 dar-
gestellt. Beide Regressionsmodelle weisen für die Interaktionsvariable negative und
signifikante Werte aus. Somit wird die Vermutung, dass durch die Einbeziehung des
Schutzes der biologischen Vielfalt in den REDDplus-Ansatz economies of scope bei
der Speicherung von Kohlenstoffdioxid realisiert werden können, durch die transfor-
mierten Modelle bestätigt. Demnach würde bei der Einbeziehung von Biodiversität
gemäß dem Pooled Modell II die gleichzeitige Erhöhung des gespeicherten CO2 um
eine Tonne und der Waldflächen zum Schutz für Biodiversität um einen Hektar,
eine Senkung der Transaktionskosten von US$ 0,0056 zur Folge haben. Die Kon-
stante des Modells und der geschätzte Koeffizient für den Schutz der biologischen
Vielfalt haben jeweils ein negatives Vorzeichen, jedoch sind beide nicht signifikant.
Für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid wird hingegen ein positiver und auf dem
99 %-Niveau signifikanter Koeffizient ausgewiesen. Demnach würde eine alleinige Er-
höhung von Karbonspeichern um eine Einheit zu einer Transaktionskostenerhöhung
von ca. US$ 109,07 führen.
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Tabelle 6.11: Paneldatenanalyse economies of scope II

Pooled Modell II Fixed-Effects Modell II

c -2,515E+04 –
(-1,6434) (–)

co2it 109,07*** 368,26***
(2,7152) (4,3549)

bit -0,1585 -32,883*
(-0,0186) (-1,9715)

co2itbit -0,0056** -0,0170***
(-2,1747) (-3,2584)

sccr – -2,699E+04
(–) (-1,2191)

sci – -2,527E+05***
(–) (-4,3464)

sck – -2,435E+03
(–) (-0,0772)

scm – -5,790E+04
(–) (-1,0878)

scp – 6,040E+04
(–) (1,0241)

scv – -8,693E+04***
(–) (-2,6462)

Beobachtungen 125 125
R2 10,464 25,319
Adjusted R2 8,244 20,169

Signifikanzniveaus: (*) 0,1, (**) 0,05, (***) 0,01.
Quelle: Eigene Berechnungen.

Auch das Fixed-Effects Modell II weist einen negativen Koeffizienten für die In-
teraktionsvariable auf dem 99 %-Niveau auf. Die Einbeziehung des Schutzes der
biologischen Vielfalt als weiteres Ziel in den REDDplus-Ansatz führt somit bei ei-
ner gleichzeitigen Erhöhung der Ausbringungsmenge der beiden Schutzziele um eine
Einheit zu einer Verringerung der Transaktionskosten um US$ 0,017. Der geschätzte
Koeffizient des Fixed-Effects Modells II für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid
ist positiv und auf dem 99 %-Niveau signifikant. Hingegen ist der Koeffizient für
den Schutz der Biodiversität negativ und auf dem 90 %-Niveau signifikant. Eine
Erhöhung der Karbonspeicher um eine Tonne würde eine Steigerung der Transakti-
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onskosten um US$ 368,26 zur Folge haben. Die Erhöhung der Flächen zum Schutz
von Biodiversität um einen Hektar führt indes zu einer Reduktion der Transakti-
onskosten von US$ 32,88. Die länderspezifischen Konstanten von Indonesien und
Vietnam sind beide negativ und auf dem 99 %-Niveau signifikant. Die anderen vier
Länder weisen im Gegensatz keine signifikanten Konstanten auf. Aufgrund der ge-
ringeren Bestimmtheitsmaße als in den nicht transformierten Modellen ist von einer
geringeren Aussagekraft der transformierten Modelle auszugehen.Zu prüfen ist erneut,
ob es durch die Transformation der Daten zu einer Beseitigung der in den nicht trans-
formierten Modellen aufgetretenen Autokorrelation und Heteroskedastizität kommt.
In Tabelle 6.12 sind die berechneten χ2-Werte und Durbin-Watson Werte der beiden
Modelle sowie die Koeffizienten der Residuen des autoregressiven Prozesses erster
Ordnung dargestellt.
Der kritische Wert der χ2-Verteilung zur Überprüfung des Vorliegens von Heteroske-
dastizität lautet χ2

0,05(9) = 16,92 und ist für beide Modelle der Gleiche. Da für beide
Regressionsmodelle die berechneten χ2-Werte höher sind als der kritische Wert, ist
auch bei den transformierten Modellen von Heteroskedastizität auszugehen. Jedoch
sind die χ2-Werte für beide Modelle stark gesunken. Daher kann zumindest von ei-
ner Verringerung dieses Problems ausgegangen werden.
Die kritischen Werte zur Überprüfung der Autokorrelation sind für beide Schätz-
modelle unterschiedlich. Da die Koeffizienten der Residuen der autoregressiven Pro-
zesse erster Ordnung ein positives Vorzeichen aufweisen, wird auf das Vorliegen von
positiver Autokorrelation getestet. Deshalb werden nur die untersten und die obers-
ten kritischen Werte der Durbin-Watson Verteilung benötigt. Der untere kritische
Wert für das Pooled Modell II lautet du

0,05 = 1,659 und der obere kritische Wert
do

0,05 = 1,757.
Das Problem der Autokorrelation beim Pooled Modell II konnte trotz der Transfor-
mation der Daten nicht vollständig behoben werden, da 1,629 < 1,659. Jedoch ist
auch hier wie bei der Heteroskedastizität zu erkennen, dass es zu einer Abschwä-
chung der Autokorrelation kommt. Beim transformierten Fixed-Effects Modell hin-
gegen konnte die Autokorrelation der Störterme durch die Transformation der Da-
ten beseitigt werden. Die kritischen Werte der Durbin-Watson Verteilung lauten
du

0,05 = 1,592, do
0,05 = 1,828, (4 − du

0,05) = 2,408 und (4 − do
0,05) = 2,172. Somit liegt

der berechnete Durbin-Watson Wert innerhalb des Intervalls von do
0,05 und (4−do

0,05)
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und es liegt keine Autokorrelation vor.
Die Problematik der Heteroskedastizität und Autokorrelation bei der Schätzung der
beiden Regressionsmodelle konnte durch die Transformation der Daten nicht be-
seitigt werden, abgesehen von der Autokorrelation beim Fixed-Effects Modell II.
Jedoch konnte bei beiden Modellen eine Verringerung beider Probleme mit Hilfe der
Transformation herbeigeführt werden.

Tabelle 6.12: Test auf Heteroskedastizität und Autokorrelation

Pooled Modell II Fixed-Effects Modell II

χ2 22,96 18,35
ρ 0,1052 0,0510
Durbin-Watson 1,6297 1,8586

Quelle: Eigene Berechnungen.

Bevor eine erneute Transformation vorgenommen wird, sollen die beiden Modelle
auf einen möglichen Strukturburch untersucht werden. Eventuell ist es möglich, auch
durch die Berücksichtigung eines Strukturbruches die Problematik von Heteroske-
dastizität und Autokorrelation zu beseitigen. Die Überprüfung auf einen Struktur-
bruch erscheint aber auch deshalb sinnvoll, weil der gesamte Beobachtungszeitraum
zwei Phasen der nationalen REDDplus-Programme umfasst, die Implementierungs-
phase und die Phase nach der Implementierung. Innerhalb der zweiten Phase ist der
institutionelle Aufbau der nationalen Programme abgeschlossen und es erfolgt die
eigentliche Umsetzung und Überprüfung der Schutzmaßnahmen.

6.3.6 Empirische Ergebnisse der Strukturbruchmodelle

In diesem Abschnitt erfolgt die Überprüfung der beiden Modelle auf einen möglichen
Strukturbruch beim Übergang von der Implementierungsphase in die Phase der
vollständigen Implementierung der REDDplus- Programme. Im Anschluss werden
die Ergebnisse der Strukturbruchmodelle dargestellt und diskutiert. Dabei soll auch
überprüft werden, welches der beide Modelle sich für die Analyse des Vorliegens von
economies of scope am besten eignet.
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a) Test auf einen möglichen Strukturbruch

Da die Analyse möglicher economies of scope bei den Transaktionskosten über zwei
Phasen der REDDplus-Programme erfolgt, scheint es sinnvoll zu überprüfen, ob die
Schätzung eines Modells ohne Berücksichtigung eines Strukturbruchs wirklich die
geeignete Vorgehensweise ist. Unter einem Strukturbruch ist eine abrupte Verände-
rung der Struktur der Parameter innerhalb des wahren Zusammenhangs zu verstehen
(vgl. Auer (2007), S. 312). Es ist somit erforderlich, dass für die beiden Phasen des
Beobachtungszeitraums unterschiedliche Koeffizienten genutzt werden (vgl. Hackl
(2007) S. 144).
Zur Überprüfung der Vermutung eines Strukturbruchs wird der Chow-Test heran-
gezogen. Bei diesem wird der gesamte Beobachtungszeitraum in zwei Teilabschnitte
aufgespalten, die dann separat geschätzt werden. Mit Hilfe der Summe der qua-
drierten Residuen des Gesamtmodells und der Teilmodelle wird dann der F -Wert
wie folgt berechnet:

F = (Sg
ûû − SI

ûû − SII
ûû)/ψ

(SI
ûû + SII

ûû)/(nK − 2ψ) (6.14)

Dabei ist Sj
ûû, mit j = g, I und II die Summe der quadrierten Residuen des Gesamt-

modells bzw. der Teilmodelle. Ein Strukturbruch liegt vor, wenn der so berechnete
F -Wert größer ist als der Wert der F -Verteilung (vgl. Hackl (2007), S. 146).

Tabelle 6.13: Chow-Test auf Strukturbruch

Pooled Modell II Fixed-Effects Modell II

Sg
ûû 1,07E+12 9,65E+11

SI
ûû 1,56E+10 2,71E+09

SII
ûû 5,35E+11 4,43E+11

F 27,592 13,852
Quelle: Eigene Berechnungen.

Da die Implementierung der nationalen REDDplus-Programme zu unterschiedlichen
Zeitpunkten beginnt und auch in den einzelnen Ländern unterschiedlich lang ist, er-
folgen auch die Strukturbrüche in den jeweiligen Ländern zu einem unterschiedlichen
Zeitpunkt. So wird der Implementierungsprozess in Indonesien bereits 2012 abge-
schlossen, während das in Kambodscha, Mexiko und Vietnam erst 2013 und in Costa
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Rica und Peru erst 2014 der Fall ist. Der Paneldatensatz wird daher an den entspre-
chenden Zeitpunkten in zwei Datensätze geteilt, die separat geschätzt werden. Es
handelt sich dabei wieder um zwei unvollständige Paneldatensätze. Für die einzelnen
Länder ergeben sich die folgenden Zeitspannen in den jeweiligen Datensätzen. Für
Indonesien ist der erste Zeitraum von 2009 bis 2012 und der zweite von 2013 bis
2030, die Implementierungsphase für Kambodscha und Mexiko geht von 2010 bis
2013 und die zweite Phase von 2014 bis 2030. Peru hat eine Implementierungsphase
von fünf Jahren, von 2010 bis 2014, die zweite Phase beginnt 2015 und endet 2030.
Vietnam und Costa Rica beginnen mit der Umsetzung der Programme gleichzeitig
2011, jedoch benötigt Costa Rica für die Implementierung ein Jahr länger, d. h. bis
2014. Die zweite Phase beginnt somit für Costa Rica 2015 und für Vietnam 2014
und endet 2030.
In Tabelle 6.13 sind die Summen der quadrierten Residuen sowie der berechne-
te F -Wert der beiden Modelle dargestellt. Sowohl für das Pooled Modell II, als
auch für das Fixed-Effects Modell II kann ein Strukturbruch festgestellt werden, da
die berechneten F -Werte die Werte der F -Verteilung überschreiten. Für das Poo-
led Modell II ist der Wert der F -Verteilung F0,05(4, 117) = 2,452 und es gilt somit:
2, 452< 27, 592. Und für das Fixed-Effects Modell II lautet der Wert der F -Verteilung
F0,05(9, 116) = 1,963, daher gilt; 1, 963<13, 852. Es ist somit erforderlich, dass für
beide Modelle eine Anpassung an die aufgedeckten Strukturbrüche erfolgen muss,
um für beide Periodenabschnitte die entsprechenden Koeffizienten auszuweisen.

b) Darstellung der Ergebnisse

Da beide Modelle einen Strukturbruch aufweisen, gibt es für die beiden Perioden
des Betrachtungszeitraums unterschiedliche Koeffizienten. Die Koeffizienten nach
der Implementierungsphase weichen von denen der Implementierungsphase um δi

ab. Für die Implementierungsphase ist der Koeffizient für die Speicherung von Koh-
lenstoffdioxid μI

1, für den Schutz der biologischen Vielfalt μI
2, für die Interaktions-

variable μI
3 und für die Konstante c. Die Koeffizienten nach der Phase der Imple-

mentierung berechnen sich aus der Summe der Koeffizienten der ersten Periode μI
i

und dem Koeffizienten δi. Es gilt daher für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid
μII

1 = (μI
1 + δ1), für den Schutz von Biodiversität μII

2 = (μI
2 + δ2), für die Interakti-

onsvariable μII
3 = (μI

3 + δ3) und für die Konstante cII = (c + δ0).
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Um nicht zwei getrennten Schätzungen durchführen zu müssen, wird eine Dum-
myvariable Dit eingeführt, bei der der Zeitraum der Phase der Implementierung mit
Nullen ausgefüllt ist und nach der Implementierungsphase Einsen folgen (vgl. Au-
er (2007), S.315). Das Pooled Modell und das Fixed-Effects Modell lauten, zu den
Strukturbruchmodellen umgeformt, wie folgt:

• Pooled Modell III:

T ∗
it = c + δ0Dit + (μI

1 + δ1Dit)co∗
2it

+ (μI
2 + δ2Dit)b∗

it + (μI
3 + δ3Dit)(co2b)∗

it + u∗
it,

(6.15)

mit i = cr, in, ka, me, pe, und vi und t = t0, ..., 2030

• Fixed-Effects Modell III:

T̈ ∗
it = sci + δ0Dit + (μI

1 + δ1Dit)c̈o∗
2it

+ (μI
2 + δ2Dit)b̈∗

it + (μI
3 + δ3Dit)(c̈o2b̈)∗

it + ü∗
it,

(6.16)

mit i = cr, in, ka, me, pe, und vi und t = t0, ..., 2030

Das Pooled Strukturbruchmodell und das Fixed-Effects Strukturbruchmodell kön-
nen wie die vorherigen Modelle mit der kleinsten Quadrat geschätzt werden. Die
Ergebnisse der Schätzung sind in Tabelle 6.14 dargestellt.
In der Phase der Einführung und Etablierung der nationalen REDDplus-Programme
ist es möglich, economies of scope zu realisieren. Die Einbeziehung des Schutzes der
biologischen Vielfalt in die REDDplus-Programme führt zu einer Senkung der Trans-
aktionskosten und zu einer Effizienzsteigerung der nationalen REDDplus-Programme.
Gemäß dem Pooled Modell III würde die Bündelung beider PES-Programme zu
einer Senkung der Transaktionskosten von US$ 0,0085 bei einer Eröhung des ge-
speicherten Kohlenstoffdioxids um eine Tonne und der Waldflächen zum Schutz der
biologischen Vielfalt um einen Hektar führen (s. Tab. 6.14). Auch das Fixed-Effects
Modell III weist eine mögliche Realisierung von economies of scope innerhalb der
Implementierungsphase aus. Das Ausmaß der Verbundeffekte ist hier jedoch etwas
geringer. So hat die Einbeziehung des Schutzes der Biodiversität eine Reduzierung
der Transaktionskosten von US$ 0,007 bei einer gleichzeitigen Erhöhung der Schutz-
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Tabelle 6.14: Paneldatenanalyse economies of scope III

Pooled Modell III Fixed-Effects Modell III

c -7567,48 –
(-0,3149) (–)

co2it 254,16*** 243,62***
(5,6674) (3,6149)

bit -42,15*** -48,16***
(-3,8096) (-3,3292)

co2itbit -0,0085*** -0,0070*
(-2,8553) (-1,6301)

dit 6760,86 6084,41
(0,2470) (0,2158)

co2it ∗ dit -288,96*** -292,10***
(-5,0752) (-4,4751)

bit ∗ dit 47,58*** 45,81***
(3,6313) (3,3202)

co2itbit ∗ dit 0,0098*** 0,0102**
(2,6261) (2,4644)

sccr – -3,333E+03
(–) (-0,1219)

sci – -3,787E+04
(–) (-0,8099)

sck – 8,406E+03
(–) (0,2719)

scm – 1,328E+04
(–) (0,3113)

scp – -2,286E+04
(–) (-0,4906)

scv – -1,772E+03
(–) (-0,0538)

Beobachtungen 125 125
R2 56,692 57,12
Adjusted R2 54,101 52,53

Signifikanzniveaus: (*) 0,1, (**) 0,05, (***) 0,01.

Quelle: Eigene Berechnungen.
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bemühungen für Biodiversität und dem gespeichertem Kohlenstoffdioxid um eine
Einheit zur Folge (s. Tab. 6.14).
Im Vergleich zum Pooled Model III ist der Koeffizient der Interaktionsvariablen des
Fixed-Effects Modells III nicht mehr auf dem 99 %-Niveau signifikant, sondern nur
noch auf dem 90 %-Signifikanzniveau (s. Tab. 6.14).
Hingegen weisen beide Strukturbruchmodelle für die Zeit nach der vollständigen Im-
plementierung diseconomies of scope auf. In dieser Phase der REDDplus-Programme
ist es somit nicht möglich, durch eine Bündelung der Speicherung von Kohlenstoff-
dioxid und dem Schutz biologischer Vielfalt die Effizienz aufgrund sinkender Trans-
aktionskosten zu erhöhen.
Gemäß dem Pooled Modells III kommt es durch die Bündelung beider Ökosystem-
leistungen nach der Phase der Implementierung zu diseconomies of scope in Höhe
von US$ 0,0013 je zusätzlich bereitgestelltem Hektar für Wald zum Schutz von
Biodiversität und je zusätzlicher Tonne gespeichertem Kohlenstoffdioxid. Laut dem
Fixed-Effects Modell III ist das Ausmaß der diseconomies of scope nach der voll-
ständigen Einführung und Etablierung der REDDplus-Programme in den einzelnen
Ländern sogar noch etwas größer. Ein Anstieg der beiden Ökosystemleistungen um
eine Einheit würde zu einer Steigerung der Transaktionskosten um US$ 0,0032 führen
(s. Tab. 6.14). Während der Implementierung der REDDplus-Programme kommt es
bei beiden Modellen zu einem Anstieg der Transaktionskosten durch die Ausweitung
der Senken für Kohlenstoffdioxid und zu einer Verringerung der Transaktionskosten
mit der Ausweitung der Waldflächen für den Schutz biologischer Vielfalt. Dieser Ef-
fekt kehrt sich im Pooled Modell III in der Phase nach der Implementierung um.
So führt in dieser Zeit eine Ausweitung des Schutzes der biologischen Vielfalt zu
einem Anstieg der Transaktionskosten und die des gespeicherten Kohlenstoffdioxids
zu einer Reduzierung der Transaktionskosten. Innerhalb des Fixed-Effekts Modell
hingegen würde eine Ausweitung beider Ökosystemleistungen nach der Implemen-
tierungsphase zur Verringerung der Transaktionskosten führen (s. Tab. 6.14).
Zwar sind die Koeffizienten für den Schutz biologischer Vielfalt und der Speicherung
von Kohlenstoffdioxid in beiden Modellen auf dem 99 %-Niveau signifikant, die ne-
gativen Wirkungen der Ausweitung auf die Höhe der Transaktionskosten sollte aber
eher kritisch betrachtet werden. Da eine Senkung der Transaktionskosten, durch die
Ausweitung einer Ökosystemleistung als sehr unwahrscheinlich zu betrachten ist.
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Zu überprüfen ist wieder, inwiefern die beiden Strukturbruchmodelle frei von Auto-
korrelation und Heteroskedastizität sind. Dazu werden die im Abschnitt 6.3.4 aufge-
zeigten Testverfahren herangezogen. Die Ergebnisse des χ2-Test, des Durbin-Watson
Tests sowie des autoregressiven Prozesses der Residuen sind in Tabelle 6.15 darge-
stellt. Bei beiden Strukturburchmodellen kann keine Heteroskedastizität nachgewie-
sen werden. Der kritische Wert der χ2-Verteilung lautet χ2

0,05(18)=28,87. Somit sind
die berechneten χ2-Werte geringer als der kritische Wert der χ2-Verteilung und das
Vorliegen von Heteroskedastizität kann auf dem 95 %-Signifikanzniveau abgelehnt
werden.

Tabelle 6.15: Test auf Heteroskedastizität und Autokorrelation

Pooled Modell III Fixed-Effects Modell III

χ2 20,84 21,01
ρ -0,0119 -0,0291
Durbin-Watson 2,083 2,117

Quelle: Eigene Berechnungen.

Die Koeffizienten der Residuen des autoregressiven Prozesses erster Ordnung wei-
sen aufgrund ihrer negativen Vorzeichen auf eine mögliche negative Autokorrelati-
on hin. Diese Vermutung wird genauer mit Hilfe des Durbin-Watson Tests über-
prüft. Die kritischen Werte der Durbin-Watson Verteilung für das Pooled Modell
III lauten du

0,05=1,592, do
0,05=1,828 und (4-do

0,05)=2,172. Damit liegt der berechne-
te Durbin-Watson Wert zwischen dem oberen kritischen Wert do

0,05 und dem (4-
do

0,05). Es kann daher das Vorliegen von Autokorrelation im Pooled Modell III auf
dem 95 %-Signifikanzniveau ausgeschlossen werden. Hingegen liegt der berechnete
Durbin-Watson Wert für das Fixed-Effects Modell III zwischen den kritischen Wer-
ten 4-do

0,05=2,078 und 4-du
0,05=2,496, weshalb hinsichtlich der Autokorrelation keine

Aussage getroffen werden kann (s. Tab. 6.15). Da der berechnete Wert eher zum
kritischen Wert 4-do

0,05 tendiert, könnte dies ein Hinweis auf eine nur sehr geringe
Autokorrelation sein. In beiden Strukturbruchmodellen ist daher das Problem der
Heteroskedastizität behoben. Des Weiteren konnte im Strukturbruchmodell der Poo-
led Schätzung die Problematik der Autokorrelation umgangen werden. Die Schätzer
der beiden Strukturbruchmodelle sind, wird von der geringen Autokorrelation des
Fixed-Effects Modells abgesehen, unverzerrt und effizient.
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6.3.7 Wahl des geeigneten Schätzmodells

Bisher wurden die Panelmodelle anhand ihrer Bestimmtheitsmaße sowie des Vorlie-
gens von Autokorrelation und Heteroskedastizität bewertet. Eine Aussage darüber,
welches der beiden Schätzverfahren, ob Pooled oder Fixed-Effects Modell, besser
zur Analyse der Bündelung von Ökosystemleistungen innerhalb des REDDplus-
Ansatzes geeignet ist, wurde bisher noch nicht getroffen. Um eine Entscheidung
für eines der beiden Schätzverfahren zu fällen, muss geprüft werden, ob wirklich
länderspezifische Effekte vorhanden sind. Ein Maß hierfür können die t-Werte der
Fixed-Effects-Schätzungen sein, da diese über die Signifikanz der jeweiligen län-
derspezifischen Konstanten Aufschluss geben. Mit Hilfe der t-Statistik kann jedoch
nicht getestet werden, inwiefern die länderspezifischen Konstanten über die einzel-
nen Länder konstant sind oder nicht. Um dies zu testen, wird daher der folgende
F -Test herangezogen:

F = (R2
F ixed − R2

P ooled)/(n − 1)
(1 − R2

F ixed)/(nK − n − K) . (6.17)

Ist der so berechnete F -Wert kleiner als der kritische Wert der F -Verteilung
F(n−1, nT −n−K), so liegen keine länderspezifischen Effekte vor und die länderspezi-
fischen Konstanten sind für alle Länder gleich. Somit ist das Pooled Modell dem
Fixed-Effects Modell vorzuziehen (vgl. Greene (2008), S. 197 und 199 f.).

Tabelle 6.16: Test auf individuelle Effekte

F-Werte kritische Werte

Modelltypen I 25,1303 2,2789
Modelltypen II 4,5749 2,2789
Modelltypen III 0,2246 2,2965

Quelle: Eigene Berechnungen.

In Tabelle 6.16 sind die berechneten F -Werte und die kritischen Werte der F -
Verteilung auf dem 95 %-Signifikanzniveau aufgeführt. Für die ersten beiden Modell-
typen können länderspezifische Effekte festgestellt werden, da die berechneten Wer-
te der F -Verteilung größer sind als die kritischen Werte. Daher ist die Nutzung der
Fixed-Effects Modelle zur Analyse von economies of scope durch die Einbeziehung
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des Schutzes biologischer Vielfalt in REDDplus-Programme bei diesen Modelltypen
besser geeignet als die Pooled Modelle. Jedoch muss darauf hingewiesen werden,
dass bei diesen sowohl Autokorrelation als auch Heteroskedastizität vorliegt. Die ge-
schätzten Koeffizienten dieser Modelle sind somit nicht effizient. Dies bedeutet, dass
es Schätzverfahren gibt, welche Koeffizienten mit einer geringeren Varianz ausweisen
und damit eine höhere Erwartungstreue haben.
Für die Strukturbruchmodelle konnten hingegen keine länderspezifischen Effekte
festgestellt werden, da der berechnete F-Wert geringer ist als der kritische Wert
(s. Tab. 6.16). Das Pooled Strukturbruchmodell weist außerdem als einziges weder
Autokorrelation, noch Heteroskedastizität auf. Das Schätzverfahren liefert somit ef-
fiziente und unverzerrte Koeffizienten. Für die weitere Argumentation soll daher auf
das Pooled Strukturbruchmodell zurückgegriffen werden.

6.3.8 Zwischenfazit

Innerhalb dieses Abschnittes der vorliegenden Arbeit wurde mit Hilfe der Panel-
datenanalyse empirisch untersucht, inwiefern es innerhalb des REDDplus-Ansatzes
möglich ist durch die Bündelung des Schutzes von Biodiversität mit der Speiche-
rung von Kohlenstoffdioxid economies of scope hinsichtlich der Transaktionskosten
zu realisieren. Würde dies möglich sein, so könnte aufgrund der Zusammenlegung
dieser beiden umweltpolitischen Ziele ein effizienterer Schutz dieser beiden Ziele in-
nerhalb des REDDplus-Ansatzes erfolgen. Im Abschnitt 4.4 wurde aufgezeigt, dass
es durch die Bündelung von Ökosystemleistungen zur einer Steigerung der Effizienz
von Payments for Environmental Services kommen kann. Voraussetzung ist jedoch,
dass es bzgl. der Transaktionskosten zur Realisierung von Verbundeffekten kommt.
Für die empirische Analyse ist das im Abschnitt 6.3.6 geschätzte Pooled Struktur-
bruchmodell geeignet. Dieses weist weder Autokorrelation, noch Heterosekdastizität
auf und liefert somit effiziente und unverzerrte Koeffizienten. Gemäß dieses Modells
können innerhalb der Implementierungsphase durch die Einbeziehung des Schutzes
der biologischen Vielfalt in die REDDplus-Programme die Transaktionskosten um
US$ 0,0085 gesenkt werden, bei einer gleichzeitigen Ausweitung der Waldflächen
zum Schutz von Biodiversität um einen Hektar und der Erhöhung des gespeicherten
Kohlenstoffdioxids um eine Tonne. Während des Aufbaus der nationalen Programme
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ist somit von positiven Effekten bei der Bündelung zweier Ökosystemleistungen in-
nerhalb eines PES-Programms auszugehen, wie dies von Farley und Costanza (2010)
angenommen wird (vgl. ebd., S. 2061). Dieser Effekt kann jedoch in der Zeit nach der
Implementierung nicht mehr nachgewiesen werden. Sind die nationalen REDDplus-
Programme vollständig implementiert, so kommt es durch die Bündelung der beiden
Ökosystemleistungen zur Realisierung von diseconomies of scope. Dies würde zu ei-
nem Anstieg der Transaktionskosten von US$ 0,0013 führen, wenn das gespeicherte
CO2 um eine Tonne erhöht wird und die Fläche der Wälder zum Schutz der biolo-
gischen Vielfalt um einen Hektar ausgeweitet werden.
Mit Hilfe der beiden Strukturbruchmodelle kann daher darauf geschlossen werden,
dass die Ursache für die Realisierung von economies of scope vor allem im organisato-
rischen Bereich zu suchen ist. Die Einbindung der indigenen Völker und anderer Be-
völkerungsgruppen in die nationalen REDDplus-Programme ist sicher ein Beispiel,
welches zur Realisierung der economies of scope während der Implementierungspha-
se beiträgt. Wird der Schutz der biologischen Vielfalt mit in den REDDplus-Ansatz
einbezogen, muss die Einbeziehung der unterschiedlichen Bevölkerungsgruppen nur
einmal erfolgen und nicht mehrmals, wie es bei separaten Schutzprogrammen nötig
wäre. Insbesondere können während der Verhandlungsphase in diesem Bereich sicher
Transaktionskosten eingespart werden. Aber auch die Erfassung des Waldbestandes,
der Waldstruktur und der Bewirtschaftungsmethoden führt zu economies of scope.
Dieser Evaluierungsprozess muss durch eine Bündelung nur einmal vorgenommen
werden und nicht separat, wie dies bei unterschiedlichen Schutzprogrammen nötig
wäre. Ebenso wäre dies bei der Klärung der Eigentums- und Nutzungsrechte der
einzelnen Waldflächen möglich.
Da die Transaktionskosten nach der vollständigen Implementierung überwiegend aus
Monitoringkosten bestehen, ist die Ursache für die Realisierung von diseconomies of
scope auch in diesem Bereich zu suchen. So ist davon auszugehen, dass es aufgrund
der Komplexität beider Ökosystemleistungen und insbesondere der Biodiversität zu
einem Anstieg der Transaktionskosten kommt. Vor allem die Erfassung der Daten
hinsichtlich der Entwicklung der biologischen Vielfalt dürfte aufgrund der hohen
Komplexität mit einem hohen Aufwand verbunden sein. Des Weiteren ist davon
auszugehen, dass für beide Ökosystemleistungen unterschiedlich ausgebildetes Per-
sonal und unterschiedliche Techniken benötigt werden. Es ist somit nicht möglich,
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Synergieeffekte innerhalb des Monitoringprozesses zu realisieren. Dies führt dann
auch dazu, dass es nicht zu einer Verringerung der Transaktionskosten aufgrund der
Realisierung von economies of scope kommt.
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7 Schlussbetrachtung

Im letzten Kapitel der vorliegenden Arbeit soll eine Schlussbetrachtung des bearbei-
teten Themenkomplexes erfolgen. Hierfür werden zuerst die einzelnen Kapitel der
Arbeit zusammengefasst und die in ihnen gewonnen Ergebnisse kompakt dargestellt.
Mit deren Hilfe werden dann im zweiten Abschnitt die in der Einleitung aufgewor-
fenen Fragen beantwortet und ein Ausblick auf weiterführende Forschungsfragen
gegeben.

7.1 Zusammenfassung

Die Zusammenfassung der einzelnen Kapitel soll einen Gesamtüberblick über die
vorliegende Arbeit geben. Im zweiten Kapitel wurde der Begriff Biodiversität de-
finiert und deren Bedeutung für die Wohlfahrt beschrieben. Anschließend wurde
aufgezeigt, wie Biodiversität im Rahmen der ökonomischen Theorie berücksichtigt
werden kann und welche Gründe für deren expliziten Schutz durch umweltökonomi-
sche Instrumente sprechen.
Anhand der im Abschnitt 2.1 angeführten Definitionen von Biodiversität wird deut-
lich, dass sie sich aus mehreren Ebenen zusammensetzt. Hierzu zählen die genetische
Diversität, die Artenvielfalt und die ökologische Vielfalt. Deshalb gehen von ihr auch
verschiedene Wirkungen auf die Wohlfahrt einer Gesellschaft aus. Zum einen besteht
ein direkter Zusammenhang zwischen der biologischen Vielfalt und der gesellschaft-
lichen Wohlfahrt, z. B. durch die Erholungsfunktion, welche von unterschiedlichen
Ökosystemen ausgeht. Zum anderen verläuft der Zusammenhang zwischen Biodi-
versität und Wohlfahrt einer Gesellschaft aber auch indirekt über die Sicherung der
Bereitstellung von Ökosystemgütern und -leistungen.
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Bei der Einordnung der biologischen Vielfalt in die ökonomische Theorie stellt sich
vor allem die Frage, wie Biodiversität, welche als ein Teil des natürlichen Kapitals an-
gesehen wird, in das ökonomische Güterspektrum einzuordnen ist. Die Einordnung
erfolgt durch die Betrachtung des Produktionsprozesses sowie anhand der Eigen-
schaften Ausschließbarkeit vom und Rivalität im Konsum. Da Biodiversität durch
einen ökologischen Produktionsprozess gewährleistet wird, ist sie als ein freies Gut
zu klassifizieren. Freie Güter sind zum einen dadurch gekennzeichnet, dass sie keinen
Knappheitsverhältnissen unterliegen, kein Ausschluß vom Konsum möglich ist und
des Weiteren besteht keine Rivalität im Konsum. Aufgrund der Ausweitung ökono-
mischer Aktivitäten treffen die Merkmale freier Güter bei der biologischen Vielfalt
nicht mehr vollständig zu. Somit sollte bei der Bereitstellung von Biodiversität eher
von einem externen Effekt ökonomischer Tätigkeiten gesprochen werden. Je nach-
dem wie die Auswirkungen der ökonomischen Aktivität sind, handelt es sich um
einen positiven und negativen externen Effekt.
Eine weitere Frage ist, welchen Wert eine Gesellschaft der biologischen Vielfalt zu
misst, wenn diese einen Einfluss auf deren Wohlfahrt hat. Gemäß der umweltökono-
mischen Theorie wird zwar von einem ökonomischen Gesamtwert für Biodiversität
gesprochen, dieser setzt sich jedoch aus verschiedenen Teilwerten zusammen. Die
Erfassung der verschiedenen Teilwerte ist nicht immer im vollen Umfang möglich.
Somit bildet auch der ökonomische Gesamtwert nicht den tatsächlichen Wert bio-
logischer Vielfalt ab, sondern nur einen Teil. Ein Verzicht auf die Bewertung sollte
jedoch nicht erfolgen, da mit Hilfe der monetären Bewertung zum einen der Nutzen
biologischer Vielfalt für eine Gesellschaft verdeutlicht werden kann und zum anderen
eine bessere Berücksichtigung der Biodiversität im ökonomischen Entscheidungskal-
kül möglich ist.
Für den Verlust der biologischen Vielfalt existieren verschieden ökonomische Erklä-
rungsansätze, welche in mittelbare und unmittelbare Ursachen unterschieden werden
können. Bei der Darstellung wurde sich aber auf die mittelbaren Ursachen konzen-
triert: dem Gutscharakter von Biodiversität in Verbindung mit der Problematik der
Externalitäten, die Frage der eindeutigen Definition von Eigentums- und Nutzungs-
rechten sowie dem staatlichen Handeln und dem weltweiten Bevölkerungswachstum.
Die Kenntnis über die Ursachen des Verlustes von Biodiversität ist insofern notwen-
dig, da darauf aufbauend die Maßnahmen für die Etablierung der Schutzmaßnahmen
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vorgenommen werden müssen.
Abgeschlossen wurde das zweite Kapitel mit der Darstellung der Gründe für die
besondere Schutzbedürftigkeit der biologischen Vielfalt. Drei Aspekte, welche mit-
einander in Verbindung stehen, können hier angeführt werden. Diese sind, die Irre-
versibilität der Zerstörung in Verbindung mit der eingeschränkten Substituierbarkeit
von Biodiversität sowie mögliche daraus folgende intergenerative Externalitäten. Bei
der Frage der Substituierbarkeit von Biodiversität wird vor allem auf ihre Bedeutung
innerhalb des ökonomischen Produktionsprozesses zurückgegriffen. In der neoklas-
sischen Theorie wird der Standpunkt vertreten, dass natürliches Kapital, also auch
Biodiversität, innerhalb des Produktionsprozesses durch Sach- und/oder Human-
kapital ersetzt werden kann. Dem widerspricht die Ökologische Ökonomik. Diese
unterscheidet zwischen Kapital, welches als Rohstoff innerhalb des Produktionspro-
zesses be- bzw. verarbeitet wird, z. B. Naturkapital, sowie Kapital, welches diesen
Rohstoff be- bzw. verarbeitet. Eine Substitution wäre daher nicht bzw. nur einge-
schränkt möglich. Des Weiteren wurden die Möglichkeiten der Substituierbarkeit
innerhalb des ökologischen Produktionsprozesses und des Konsums aufgezeigt.
Die Zerstörung biologischer Vielfalt hat einen irreversiblen Charakter, wenn Biodi-
versität nicht oder nur sehr schwer auf der Produktions- oder Konsumebene zu sub-
stituieren ist. Dies kann zur Folge haben, dass zukünftige Generationen benachteiligt
werden, da ihnen bestimmte natürliche Ressourcen nicht mehr zur Verfügung ste-
hen. Es kommt somit zu intergenerativen Externalitäten. Diese können weder durch
Verhandlungen, noch durch eine Pigou-Steuer internalisiert werden, da die Geschä-
digten dafür nicht bereitstehen. Als eine Lösung wird in der ökonomischen Literatur
die Anwendung der intergenerativen Kosten-Nutzen-Analyse diskutiert. Diese steht
jedoch vor allem vor den Problemen der Erfassung und Diskontierung von Nutzen-
und Kostenströmen sowie der Bestimmung zukünftiger Präferenzen. Auf die Durch-
führung von Internalisierungsmaßnahmen sollte jedoch nicht verzichtet werden, um
so mögliche intergenerative Externalitäten zumindest abzuschwächen.
Der Fokus im dritten Abschnitt liegt insbesondere auf der Beschreibung des Kon-
zeptes der Payments for Environmental Services zum Schutz biologischer Vielfalt.
Die Grundidee dieses Instrumentes basiert darauf, dass durch eine Einkommenser-
höhung für die Landbesitzer bzw. -nutzer ein Verzicht auf eine intensive ökonomi-
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sche Landnutzung erreicht werden soll.31 Dieses Instrument entspricht somit dem
Nutznießer-Prinzip des Coase-Theorems, da der physikalische Verursacher für die
Einschränkung eines negativen externen Effektes bzw. für die Bereitstellung einer
positiven Externalität entlohnt wird. Zwei Ansätze können bei der konkreten De-
finition unterschieden werden, der umweltökonomische Ansatz und der Ansatz der
Ökologischen Ökonomik. Diese unterscheiden sich vor allem hinsichtlich der Frage
der potentiellen Teilnehmer an PES-Programmen sowie an deren konkreter insti-
tutioneller Ausgestaltung. Werden innerhalb des umweltökonomische Ansatzes die
potentiellen Teilnehmer auf private individuelle Wirtschaftssubjekte beschränkt, be-
zieht der Ansatz der Ökologischen Ökonomik auch staatliche Instanzen und gesell-
schaftliche Gruppen mit ein. Bei dem institutionellen Aufbau eines PES-Programms
sind, neben der Wahl der Teilnehmer, auch die Aufsichtsinstitutionen (Regierungsbe-
reich und technischer Bereich) sowie der Finanzierungs- und Zahlungsmechanismus
zu beachten. Die konkrete Ausgestaltung des institutionellen Rahmens hängt zum
einen von den Teilnehmern und zum anderen von den einbezogenen Ökosystemleis-
tungen ab. Bei den Teilnehmern ist vor allem auf den sozio-kulturellen Hintergrund
zu achten, was sich auf die Ausgestaltung der Zahlungsform auswirkt. Der Umfang
eines PES-Programms, d. h. die Ökosystemleistungen, welche einbezogen werden,
wirkt sich hingegen vor allem auf den technischen Bereich und den Finanzierungs-
mechanismus aus. So sind die Schutzmaßnahmen der jeweiligen Ökosystemleistungen
durch den technischen Bereich der Aufsichtsinstitutionen aufeinander abzustimmen.
Bei der Etablierung des Finanzierungsmechanismus muss vor allem darauf geachtet
werden, dass genügend finanzielle Mittel für die Zahlungen aller einbezogenen Öko-
systemleistungen zur Verfügung stehen.
Des Weiteren ist darauf zu achten, dass die Umsetzung von Payments for Environ-
mental Services mit verschiedenen Kosten verbunden ist. Diese haben auch einen
nicht unerheblichen Einfluss auf die Höhe der Zahlungen für die Ökosystemleistun-
gen. Neben den eigentlichen Schutzkosten sind die Opportunitätskosten aufgrund
der Umstellung der Landnutzung und die Transaktionskosten zu nennen.
Der institutionelle Rahmen eines PES-Pogrammes hat einen entscheidenden Ein-
fluss auf die Höhe der Transaktionskosten. Sind diese zu hoch, hat dies negative
Auswirkungen auf die Effizienz und Effektivität des entsprechenden Programms.

31 Siehe hierzu Abb. 3.1 im Abschnitt 3.1.1.
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Neben diesen von dem PES-Programm bzw. dessen Ausgestaltung ausgehenden Ur-
sachen sind auch die Charakteristika des Landes bzw. der Region, in welcher ein
PES-Programm umgesetzt wird, als Einflussfaktoren auf die Effizienz und Effektivi-
tät anzuführen. Dazu zählen zum einen kulturelle Gegebenheiten und Normen, die
wirtschaftliche und soziale Situation, sowie die politische und ökonomische Entwick-
lung eines Landes. In den folgenden Kapiteln der Arbeit wurde sich auf die Analyse
der Wirkungen, welche von den Transaktionskosten eines PES-Programes ausgehen,
und die Möglichkeit der Bündelung von Ökosystemleistungen als ein Lösungsansatz
konzentriert.
Im vierten Kapitel der Arbeit wurde formal-analytisch die Wirkungen der Trans-
aktionskosten sowie der Bündelung der biologischen Vielfalt mit der Speicherung von
Kohlenstoffdioxid innerhalb eines PES-Programms aufgezeigt. Vor der eigentlichen
Wirkungsanalyse erfolgte eine ausführliche Diskussion und Definition des Begriffs
der Transaktionskosten. In diesem Zusammenhang konnte aufgezeigt werden, dass
Transaktionskosten nicht nur im Zusammenhang mit der tatsächlichen Inanspruch-
nahme des Marktmechanismus auftreten. Neben den Markttransaktionskosten ist
die Umsetzung von Payments for Environmental Services mit politischen Transak-
tionskosten verbunden. Politische Transaktionskosten haben ihre Ursache vor allem
aufgrund der Notwendigkeit der Schaffung eines institutionellen Rahmens. Hierzu
gehörten u. a. die Durchführung des gesellschaftlichen Entscheidungsprozesses sowie
die Definition und Durchsetzung von Eigentumsrechten. Markttransaktionskosten
basieren insbesondere auf Informationsdefiziten zwischen den Vertragspartnern. Feh-
lende oder asymmetrische Informationen können zu einem Moral-Hazard-Verhalten
und zur Adversen Selektion führen. Dies hat zur Folge, dass vor Abschluss von
Verträgen Informationen eingeholt und nach dem Abschluss Maßnahmen zur Über-
prüfung der Einhaltung der Vereinbarungen durchgeführt werden müssen.
Die Höhe der Transaktionskosten wird zum einen durch die Eigenschaften der Trans-
aktion und zum anderen durch die institutionellen Rahmenbedingungen bestimmt.
Bei den Eigenschaften der Transaktion werden die Spezifität der Transaktion und
des Gutes, die Unsicherheit welche mit der Transaktion verbunden ist, und die Häu-
figkeit einer Transaktion angeführt. Zu den institutionellen Rahmenbedingungen,
welche die Transaktionskosten beeinflussen gehören bspw. unzureichend definierte
Verfügungsrechte. Aber auch der Umfang, wie viel und welche Ökosystemleistungen
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in ein PES-Programm einbezogen werden, haben einen Einfluss auf die Höhe der
Transaktionskosten, je nachdem ob dadurch Ressourcen gemeinsam gen utzt wer-
den können oder nicht.
Ob und unter welchen Voraussetzungen es bei einer Bündelung von Biodiversität mit
einer weiteren Ökosystemleistung, in diesem Fall der Speicherung von Kohlenstoff-
dioxid, zu deren effizienterem Schutz beiträgt, wurde in den letzten drei Abschnitten
des vierten Kapitels analysiert. Hierfür wurde ein Referenzmodell aufgezeigt, wel-
ches durch separate PES-Programme und keine Transaktionskosten gekennzeichnet
ist. Es wird von einem Nutzenmaximierer und einer monosponistischen Struktur
auf der Seite der Nutznießer ausgegangen. Die Leistungserbringer verfolgen das Ziel
der Gewinn- bzw. Einkommensmaximierung. Diese können sich zum einen für die
Bereitstellung eines privaten Gutes yt oder die Bereitstellung der beiden Ökosystem-
leistungen Biodiversität bt und Speicherung von Kohlenstoffdioxid co2t entscheiden.
Hinsichtlich der Beziehungen der Produktionsprozesse wird von einer Kuppelpro-
duktion der beiden Ökosystemleistungen und einer Alternativproduktion zwischen
dem marktfähigen Gut und den beiden Ökosystemleistungen ausgegangen. Diese
stehen somit in Konkurrenz um den Produktionsfaktoren Boden, während bei der
Erzeugung der Ökosystemleistungen Boden gemeinsam genutzt werden kann und
keine Konkurrenzsituation besteht.
Durch die Etablierung von PES-Programmen, zum einen für den Schutz biologischer
Vielfalt und zum anderen für die Speicherung von Kohlenstoffdioxid, kommt es zur
Bereitstellung dieser Ökosystemleistungen durch die Leistungserbringer. Die Zahlun-
gen ergeben sich bei einer monopsonistischen Struktur auf der Seite der Nutznießer
durch den Grenznutzen der jeweiligen Ökosystemleistung abzüglich den Grenzzah-
lungen, welche mit der Menge der jeweiligen Ökosystemleistung bewertet werden.
Da die Seite der Leistungserbringer jedoch durch eine polypolisitische Struktur ge-
kennzeichnet ist, sind diese Preisnehmer. Sie werden ihr Angebot daher so lange aus-
weiten, bis die Grenzkosten für der Bereitstellung für die Ökosystemleistungen den
Preisen für diese entsprechen. Da es sich bei Payments for Environmental Services
um das Nutznießer-Prinzip des Coase-Theorems handelt, bestimmen die Leistungs-
erbringer jedoch über die genaue Höhe des Schutzniveaus der biologischen Vielfalt
und der Speicherung von Kohlenstoffdioxid. Die gleichgewichtige Menge beider Öko-
systemleistungen wird daher von den Grenznutzen der Nutznießer der jeweiligen
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Ökosystemleistung und den Grenzkosten deren Bereitstellung sowie deren Grenz-
zahlungen bestimmt. Allgemein kann gesagt werden, je höher der gesellschaftliche
Grenznutzen von Biodiversität ist, desto höher sind die Zahlungen und damit auch
die bereitgestellte Menge. Den entgegengesetzten Effekt haben die Grenzkosten des
Schutzes und die Grenzzahlungen.
Die Änderung der Produktionsweise des marktfähigen Gutes wird durch die Nach-
frage der Produktionsfaktoren abgebildet. Diese richtet sich nach den jeweiligen
Grenzproduktivitäten von ökonomisch genutztem Boden bzw. Kapital innerhalb der
Produktion des marktfähigen Gutes. Aufgrund der Etablierung der PES-Programme
wird die Grenzproduktivität beider Produktionsfaktoren jedoch durch ihre Grenz-
produktivitäten innerhalb der ökologischen Produktion von Biodiversität und der
Speicherung von Kohlenstoffdioxid verringert. Es kommt somit zu einem Rückgang
der Nachfrage nach beiden Produktionsfaktoren bei konstanten Faktorpreisen. Dies
führt, wie oben aufgezeigt, zum Angebot der beiden Ökosystemleistungen und geht
einher mit der Reduktion des Angebotes des marktfähigen Gutes. Durch die theore-
tische Analyse wurde gezeigt, dass die Etablierung von Payments for Environmental
Services einen positiven Einfluss auf die Bereitstellung der beiden Ökosystemleistun-
gen hat und zu einer Veränderung bzw. Einschränkung der Produktion des markt-
fähigen Gutes führt.
Der Einfluss von Transaktionskosten, welche mit der Etablierung und Umsetzung
von PES-Programmen verbunden sind, wurde mit Hilfe des Alternativmodells I auf-
gezeigt. Aufgrund der Transaktionskosten stehen bei einem konstanten Budget für
die beiden PES-Programme weniger finanzielle Mittel für die eigentlichen Zahlun-
gen der Leistungen zur Verfügung. Ein Teil wird auch für den institutionellen Auf-
bau, für Erfolgskontrollen usw. benötigt. Dies führt zum einen zur Verringerung der
Stückzahlungen sowie der durchschnittlichen Ausgaben und zum anderen zu einer
Ausweitung der nachgefragten Menge. Gleichzeitig steigen jedoch die Grenzkosten
des Schutzes von Biodiversität und der Speicherung von Kohlenstoffdioxid bei den
Leistungserbringern. Somit fallen die Grenzkostenkurve und die Durchschnittsausga-
benkurve im Alternativmodell I auseinander. Durch die gesunkenen Stückzahlungen
und gestiegenen Grenzkosten kommt es außerdem zu einer Verringerung der ange-
botenen Menge beider Ökosystemleistungen. Angebot und Nachfrage fallen somit
auseinander und es entsteht, bei monopsonistischer Preissetzung, ein Nachfrage-

261



Kapitel 7 Schlussbetrachtung

überschuss. Um diesen zu verhindern, wäre sollte über die Anwendung der poly-
polisitischen Preissetzung nachgedacht werden. Bei dieser entsprecht im Optimum
der gesellschaftliche Grenznutzen den gesellschaftlichen Grenzkosten. Beide Preis-
setzungsregeln führen aber zu einem Rückgang der gleichgewichtigen Menge, wenn
keine Anhebung des Gesamtbudgets erfolgt.
Auch bei der Änderung der Produktionsweise des marktfähigen Gutes kommt es
zu einer Abschwächung des im Referenzmodell aufgezeigten Effekts. Aufgrund der
Transaktionskosten sind die Wertgrenzprodukte der beiden Produktionsfaktoren in-
nerhalb des ökologischen Produktionsprozesses geringer als im Referenzmodell. So-
mit ist der Effekt auf die Grenzproduktivität der jeweiligen Produktionsfaktoren für
das marktfähige Gut geringer. Die Grenzproduktivität des ökonomisch genutzten
Bodens und Kapitals sind somit im Alternativmodell I größer als im Referenzmo-
dell, wodurch die Nachfrage nach beiden Produktionsfaktoren weniger stark sinkt.
Die Effizienz von Payments for Environmental Services verringert sich durch das
Auftreten bzw. bei einem Anstieg der Transaktionskosten. Bei einem konstanten
Gesamtbudget stehen die finanziellen Mittel nicht mehr, wie im Referenzmodell,
vollständig für die Zahlungen zum Schutz von Biodiversität und der Speicherung
von Kohlenstoffdioxid zur Verfügung.
Eine Möglichkeit der Effizienzsteigerung wird in der Einbeziehung von zwei oder
mehreren Ökosystemleistungen innerhalb eines PES-Programmes gesehen. Einspa-
rungen bei den Transaktionskosten werden sich aufgrund der möglichen gemeinsa-
men Nutzung von institutionellen Strukturen für die Bereitstellung beider Ökosys-
temleistungen versprochen. Die Transaktionskostenfunktion wird dann nicht mehr
nur von der bereitgestellten Menge einer Ökosystemleistung beeinflusst, sondern
von allen einbezogenen Leistungen. Dies hat zur Folge, dass die Transaktionskosten
als Gemeinkosten zu klassifizieren sind und eine Aufschlüsselung auf die jeweilige
Ökosystemleistung erfolgen muss. Auch innerhalb des Alternativmodells II führt
das Auftreten von Transaktionskosten, bei einem konstanten Gesamtbudget, zu ei-
ner Reduzierung der finanziellen Mittel für die eigentlichen Zahlungen zum Schutz
biologischer Vielfalt und der Speicherung von Kohlenstoffdioxid. Im Vergleich zum
Referenzmodell sinken somit erneut die Stückzahlungen sowie die durchschnittli-
chen Ausgaben der Nutznießer und es kommt zu einem Anstieg der Grenzkosten
bei den Leistungserbringern. Wie im Alternativmodell I hat dies zur Folge, dass
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bei monopsonistischer Preissetzung das tatsächliche Angebot und die Nachfrage der
Nutznießer nicht übereinstimmen. Es wäre somit wieder über eine Anwendung der
polypolistischen Preissetzung nachzudenken.
Die zentrale Frage ist aber, wie wirkt sich eine Zusammenlegung der beiden Ökosys-
temleistungen im Vergleich zu den Ergebnissen des Alternativmodells I, d. h. einer
Situation mit separaten PES-Programmen, aus? Hierfür wurden die Veränderungen
der Alternativmodelle zum Referenzmodell gegenübergestellt. Bei diesem Vergleich
wird deutlich, dass es durch eine Bündelung des Schutzes von Biodiversität und
der Speicherung von Kohlenstoffdioxid nicht automatisch zu deren effizienteren Be-
reitstellung kommt. Entscheidend ist die Entwicklung der Transaktionskosten beim
Übergang von Alternativmodell I zu Alternativmodell II. Nur wenn die Transak-
tionskosten durch die Einbeziehung einer weiteren Ökosystemleistung sinken, d. h.
wenn Verbundeffekte bzw. economies of scope auftreten, wird der negative Effekt
der Transaktionskosten abgeschwächt. Das Ergebnis der theoretischen Analyse hin-
sichtlich der Voraussetzung für eine Steigerung der Effizienz von Payments for Envi-
ronmental Services aufgrund der Bündelung zweier Ökosystemleistungen entspricht
somit den Thesen von Baumert et al. (2000) und Mettepenningen et al. (2011).
Auch bei der Änderung der Nachfrage nach den Produktionsfaktoren tritt dieser Ef-
fekt ein. Die Wirkungen der Transaktionskosten im Vergleich zum Referenzmodell
sind die gleichen wie die im Alternativmodell I. Inwiefern diese durch die Berück-
sichtigung beider Ökosystemleistungen innerhalb eines PES-Programms verringert
werden können, hängt erneut von der Entwicklung der Transaktionskosten ab. Sin-
ken die Transaktionskosten aufgrund der Bündelung, so kommt es zu einem stärkeren
Rückgang der Nachfrage nach ökonomisch genutztem Boden und Kapital als in ei-
ner Situation mit separaten PES-Programmen. Die Leistungserbringer würden, im
Vergleich zu einer Situation mit separaten PES-Programmen, somit eine stärkere
Änderung der Produktionsweise für das marktfähige Gut vornehmen.
Innerhalb der theoretischen Analyse wurde bisher nur aufgezeigt, wie sich Trans-
aktionskosten auf die Effizienz von PES-Programmen auswirken und welche Vor-
aussetzung gegeben sein muss, damit eine Bündelung von Ökosystemleistungen eine
Effizienzsteigerung zur Folge hat. In den Kapiteln fünf und sechs erfolgte mit Hil-
fe des REDDplus-Ansatzes eine empirische Überprüfung, ob die Voraussetzungen
für eine Effizienzsteigerung durch die Bündelung von Ökosystemleistungen realisiert
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werden können. Dafür wurde im fünften Kapitel der REDDplus-Ansatz hinsicht-
lich des Entwicklungsprozesses und des institutionellen Aufbaus genauer dargestellt.
Mit diesem Ansatz wird das Ziel verfolgt, durch die Verhinderung der Zerstörung
von Wäldern die Treibhausgasemissionen zu reduzieren. Hierzu sollen finanzielle
Mittel oder technische Hilfen aus den Industriestaaten für die Entwicklungsländer
bereitgestellt werden. Den einzelnen Entwicklungsländern ist jedoch freigestellt, ob
sie die konkreten Schutzmaßnahmen auf nationaler oder regionaler Ebene umset-
zen. Es handelt sich somit um einen Mehrebenen-Ansatz, da ein PES-System auf
internationaler Ebene zwischen den internationalen Organisationen (z. B. Weltbank
und Vereinte Nationen) und den nationalen Regierungen sowie ein nationales PES-
System zwischen der nationalen und der regionalen Ebene eines Landes besteht.32

Dieser Mehrebenen-Ansatz hat den Vorteil, dass auf Besonderheiten innerhalb der
verschiedenen Regionen eingegangen werden kann. Bei der institutionellen Ausge-
staltung der einzelnen REDDplus-Programme ist, wie im Abschnitt 3.2 schon be-
schrieben, über den Umfang des Programms, das Referenzsystem sowie über den
Finanzierungs- und Zahlungsmechanismus zu entscheiden. Schwierigkeiten bestehen
vor allem bei der Erarbeitung der Referenzsysteme aufgrund der meist unzureichend
vorliegenden Daten. Aber auch die Beschaffung finanzieller Mittel, vor allem wäh-
rend der Implementierungsphase, stellt ein entscheidendes Problem dar. Um eine
aureichende finanzielle Ausstattung über den gesamten Zeitraum zu gewährleisten,
wird ein Drei-Phasen-Ansatz vorgeschlagen. So sollte in der ersten Phase, in der vor
allem Entscheidungen und erste Implementierungsmaßnahmen vorgenommen wer-
den, auf finanzielle Mittel aus freiwilligen Fonds zurückgegriffen werden. Mit der
weiteren Implementierung und der Umsetzung politischer Maßnahmen sollte dann
langsam eine Verbindung zum Emissionsmarkt aufgebaut werden, so dass die Fi-
nanzmittel aus den Fonds durch Gelder aus dem Emissionsmarkt ersetzt werden
können. Nach der vollständigen Implementierung sollte dann eine vollständige Fi-
nanzierung über den Emissionsmarkt erfolgen. Es muss aber darauf hingewiesen
werden, dass es noch keine Entscheidung darüber gibt, ob ein separater CO2-Markt
für REDDplus errichtet werden oder eine Einbindung in den Clean Development
Mechanism erfolgen sollte.

32 Siehe hierzu auch Abb. 5.1 in Abschnitt 5.1.2.
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Im zweiten Abschnitt des Kapitels wurde die Begründung für die Einbeziehung des
Schutzes der biologischen Vielfalt als ein weiteres Ziel des REDDplus-Ansatzes dar-
gestellt. Darüber hinaus wurden auch die notwendigen Anpassungen der einzelnen
institutionellen Stellen aufgezeigt. Zwei Gründe werden für die Einbeziehung des
Schutzes von Biodiversität angebracht: zum einen das komplementäre Verhältnis
zwischen beiden Ökosystemleistungen, dieses ist jedoch regional sehr unterschied-
lich ausgeprägt. Und zum anderen die Einbeziehung von Regionen mit einem ho-
hen Waldbestand und geringen Abholzungsraten, da somit die Gefahr des Leakage
verhindert werden könnte. Anpassungen des institutionellen Rahmens sind vor al-
lem hinsichtlich der Finanzierung und der Ausgestaltung des Zahlungsmechanismus
notwendig. Bei der Finanzierung muss geklärt werden, inwiefern das Nebenziel, der
Schutzes der Biodiversität durch separate Finanzquellen finanziert werden soll. Soll-
te eine Finanzierung über einen möglichen REDD-Emissionsmarkt erfolgen, so wäre
die Ausgabe von Premiumzertifikaten eine Möglichkeit der Finanzierung. Eine an-
dere mögliche Finanzierung wäre ein separater Fond für den Schutz der biologischen
Vielfalt. Auch hinsichtlich der Ausgestaltung der konkreten Zahlungen sind Anpas-
sungen gegenüber dem reinen REDDplus-Ansatz vorzunehmen. Entschieden werden
muss in diesem Zusammenhang, in welche Region REDDplus-Mittel auch für den
Schutz biologischer Vielfalt fließen sollen. Als Entscheidungsgrundlage dient hierbei
der Wert von Biodiversität in einer Region und ihr Potential zur Senkung von Treib-
hausgasen. Besitzt eine Region das Potential zur Reduzierung von Treibhausgasen
und einen hohen Wert von Biodiversität, so sollten in diese Regionen finanzielle
Mittel von REDDplus fließen. Je geringer jedoch das Potential der Reduktion von
Treibhausgasemissionen ist, desto eher sollte auf Finanzierungsquellen außerhalb des
REDDplus-Mechanismus für den Schutz von Biodiversität als Nebenziel zurückge-
griffen werden
Es ist aber darauf hinzuweisen, dass die Umsetzung von REDDplus erst am Anfang
und auch erst einzelne Länder in der tatsächlichen Implementierungsphase sind. Au-
ßerdem entscheiden diese auch über die konkrete Ausgestaltung ihrer REDDplus-
Programme. Daher konnte hier nur ein grober Überblick über die derzeitige Ent-
wicklung gegeben werden.
Im sechsten Kapitel wurde die eigentliche empirische Analyse bzgl. der Reali-
sierung von economies of scope innerhalb des REDDplus-Ansatzes vorgenommen.
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Dafür wurde ein Länderpanel mit drei südostasiatischen (Indonesien, Kambodscha
und Vietnam) und drei süd- bzw. mittelamerikanischen Ländern (Costa Rica, Me-
xiko und Peru) betrachtet. Zu Beginn des Kapitels wurde auf die Entwicklung der
biologischen Vielfalt und die Ursachen für deren Verlust innerhalb der Länder ein-
gegangen. Da Biodiversität verschiedene Ebenen umfasst, wurde deren Entwicklung
anhand verschiedener Indikatoren dargestellt. Gemäß des Naional Biodiversity Index
ist erkennbar, dass alle sechs Länder einen hohen Bestand an Biodiversität aufweisen.
Dieser ist aber sowohl auf der Ebene der Arten als auch auf der Ökosystemebene
gefährdet. Seit 1990 ist in allen Ländern ein Rückgang des Primärwaldbestandes
und ein Anstieg der gefährdeten Arten zu verzeichnen. Die Ursachen sind zwar in
den einzelnen Ländern unterschiedlich, decken sich aber mit den im Abschnitt 2.3.3
aufgezeigten. Vor allem die Ausweitung von landwirtschaftlichen Flächen sowie der
Ausbau der Infrastruktur können als Ursachen genannt werden; aber auch der An-
stieg der Bevölkerung und der Armut (vor allem in den ländlichen Regionen) stellen
ein großes Problem für den Erhalt der natürlichen Ressourcen dar. Darüber hin-
aus werden auch institutionelle Probleme, wie die unzureichende Definition und vor
allem die Durchsetzung der Eigentumsrechte, als Ursache für den Verlust der biolo-
gischen Vielfalt angeführt.
Um dem weiteren Verlust der biologischen Vielfalt entgegenzuwirken, setzen die
einzelnen Länder auf verschiedene Maßnahmen. Alle Länder streben jedoch eine
nachhaltigere Nutzung der Waldflächen an. Dies soll vor allem durch die Auffors-
tung neuer Waldflächen oder die Verringerung der Abholzungsraten erreicht werden.
Hinsichtlich der institutionellen Maßnahmen werden die Schwerpunkte bei den ein-
zelnen Ländern unterschiedlich gesetzt. So verfolgen Peru, Indonesien und Vietnam
vor allem eine bessere Definition und Durchsetzung der Eigentums- bzw. Nutzungs-
rechte an den Waldflächen. Kambodscha und Peru verfolgen das Ziel der Eindäm-
mung des illegalen Holzschlages und der Schaffung neuer Lebensgrundlagen für die
ansässige Bevölkerung. Darüber hinaus werden in den einzelnen Ländern aber auch
die Etablierung bzw. Verbesserung von Kontrollsystemen und eine Verbesserung und
konsequentere Umsetzung der Waldgesetzgebung verfolgt.
Die Schätzung der drei Panelmodelle wird im dritten Abschnitts vorgenommen. Die
Daten für die Transaktionskosten in der Implementierungsphase stammen aus den
Readiness Preparation Proposals der Forest Carbon Partnership Facility. Für die
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Phase nach der Implementierung wird auf die berechneten Daten von Hardcastle
et al. (2008) zurückgegriffen. Die Daten für die Entwicklungen des Waldbestandes
stammen aus den Global Forest Resources Assessment der FAO. Anhand der beab-
sichtigten Maßnahmen, die in den Readiness Preparation Proposals dargestellt sind,
konnt die Entwicklung der einzelnen Waldarten bis 2030 als REDDplus-Szenario
fortgeschrieben werden. Auf deren Grundlage erfolgte dann die Berechnung der Kar-
bonspeicher und die Entwicklung der Waldflächen für Biodiversität bis 2030.
Für die ökonometrische Analyse wurde auf den Ansatz von Callan und Thomas
(2001) zurückgegriffen. Sie setzen die Kosten in Abhängigkeit der beiden einzel-
nen Outputvariablen eines Mehrproduktunternehmens an, hier dem gespeichertem
Kohlenstoffdioxid und dem Bestand an Wald, der primär für den Schutz von Biodi-
versität sowie einer Interaktionsvariablen aus diesen beide Variablen. Wird für die
Interaktionsvariable ein Koeffizient mit negativen Vorzeichen ausgegeben, so weist
dies auf die Realisierung von economies of scope hin. Bei allen drei Schätzungen
weisen sowohl das Pooled Modell als auch das Fixed-Effects Modell einen negati-
ven signifikanten Koeffizienten aus. Aufgrund der Heteroskedastizität und Autokor-
relation sind die Ergebnisse der ersten beiden Schätzungen aber mit Vorsicht zu
interpretieren. Außerdem sind die Bestimmtheitsmaße des Poold und Fixed-Effects
Modells II sehr gering. Bei den beiden Strukturbruchmodellen hingegen kann keine
Heteroskedastizität, bei dem Fixed-Effects Modell III nur eine geringe Autokor-
relation und keine Autokorrelation beim Pooled Modell III nachgewiesen werden.
Gemäß der beiden Strukturbruchmodelle ist es innerhalb der Implementierungspha-
se möglich, economies of scope bei den Transaktionskosten zu realisieren. Sind die
REDDplus-Programme jedoch vollständig implementiert, kommt es aber zu diseco-
nomies of scope. Das bedeutet, die Transaktionskosten würden durch die Hinzunah-
me des Schutzes von Biodiversität in ein REDDplus-Programm gegenüber separaten
Schutzprogrammen höher sein.
Sowohl die Verbundeffekte in der Implementierungsphase, als auch die diseconomies
of scope bei den laufenden REDDplus-Programmen sind sehr gering. Aufgrund der
Abwesenheit von Heteroskedastizität und Autokorrelation wird für die folgenden
Schlußfolgerungen auf das Pooled Strukturbruchmodell zurückgegriffen.33

33 Für diese Entscheidung sprechen auch die Ergebnisse im Abschnitt 6.3.7.
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7.2 Schlussfolgerungen

Im vorherigen Abschnitt wurden die einzelnen Kapitel und die Ergebnisse der vor-
liegenden Arbeit zusammengefasst. Vor diesem Hintergrund sollen jetzt die in der
Einleitung aufgeworfenen Forschungsfragen beantwortet und ein Ausblick auf wei-
tergehende Forschungsmöglichkeiten gegeben werden.

Welche Wirkungen hat eine Bündelung von Biodiversität mit einer wei-
teren Ökosystemleistung auf das Schutzniveau und die Produktionsweise
der Leistungserbringer?

Anhand der theoretischen Analyse konnte gezeigt werden, dass es trotz der Bün-
delung des Schutzes von Biodiversität und der Speicherung von Kohlenstoffdioxid
zu einem Rückgang des Angebotes beider Ökosystemleistungen, im Vergleich zum
Referenzmodell34, kommt. Die Transaktionskosten verringern die finanziellen Mit-
tel der Nutznießer für die Zahlungen, wodurch die durchschnittlichen Ausgaben für
die jeweiligen Ökosystemleistungen sinken; vorausgesetzt, das Gesamtbudget beider
PES-Programme bleibt während der Analyse konstant. Zugleich steigen aber die
Grenzkosten der Leistungserbringer für deren Bereitstellung.
Auch bei der Produktionsweise des marktfähigen Gutes kommt es im Vergleich zum
Referenzmodell zu einer Verringerung der Effekte der PES-Programme. Es wird so-
mit mehr Boden ökonomisch genutzt und auch mehr Kapital nachgefragt.
Werden die Ergebnisse des Vergleichs von Alternativmodell II und Referenzmo-
dell denen des Alternativmodells I35 und Referenzmodell gegenübergestellt, so kann
über die Wirkungen einer Bündelung der beiden PES-Programme keine eindeutige
Aussage getroffen werden. Zwei Fälle sind zu unterscheiden: erstens ein Anstieg der
Transaktionskosten aufgrund der Bündelung beider PES-Programme. Dies hätte bei
einem konstanten Gesamtbudget eine Verstärkung der eben beschriebenen Effekte
zur Folge. Die Effizienz der Bereitstellung biologischer Vielfalt und der Speicherung

34 Innerhalb des Referenzmodells wird eine Situation mit separaten Payments for Environmental
Services und ohne Transaktionskosten beschrieben.

35 Innerhalb des Alternativmodells I wird eine Situation mit separaten Payments for Environmental
Services und Transaktionskosten dargestellt.
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von Kohlenstoffdioxid durch Payments for Environmental Services würde sich somit
verringern. Und zweitens kommt es, unter der Annahme eines konstanten Gesamt-
budgets für die beiden PES-Programme, durch eine Reduzierung der Transaktions-
kosten bei der Bündelung beider PES-Programme zu einer Abschwächung der im
Alternativmodell I beschriebenen Wirkungen von Transaktionskosten. Das Schutz-
niveau der biologischen Vielfalt und die gespeicherte Menge an Kohlenstoffdioxid
würde somit im Vergleich zum Alternativmodell I steigen. Begründet werden kann
dieser Effekt, mit einer Verringerung der Transaktionskosten für die Nutznießer. Dies
führt dazu, dass bei einem konstanten Gesamtbudget mehr finanzielle Mittel für die
eigentlichen Zahlungen bereitstehen. Die Folge ist eine Anstieg der durchschnittli-
chen Ausgaben. Des Weiteren führt eine Reduzierung der Transaktionskosten bei
den Leistungserbringern zu einer Absenkung der Grenzkosten für die Bereitstellung
beider Ökosystemleistungen. Bei einem konstanten Gesamtbudget wäre es durch die
Bündelung beider Programme in einem solchen Fall möglich, ein höheres Schutz-
niveau und eine größere Menge an gespeichertem Kohlenstoffdioxid bereitzustellen.
Es kommt somit zu einer Steigerung der Effizienz des Schutzes biologischer Vielfalt
und der Speicherung von Kohlenstoffdioxid.
Wird der Produktionsprozess des marktfähigen Gutes betrachtet, lassen sich eben-
falls zwei mögliche Auswirkungen unterscheiden: eine höhere Nachfrage nach beiden
Produktionsfaktoren als Folge eines Anstieges der Transaktionskosten, wohingegen
eine Reduzierung der Transaktionskosten zu einer Verringerung der Nachfrage nach
ökonomisch genutztem Boden und Kapital führt. Dieser Effekt kann, im Vergleich
zum Alternativmodell I, durch den Anstieg der Wertgrenzprodukte beider Produk-
tionsfaktoren innerhalb der ökologischen Produktionsprozesse und die gestiegenen
Zahlungen aufgrund geringerer Transaktionskosten bei den Nutznießern und den
Leistungserbringern erklärt werden. Der Anstieg der Zahlungen führt zu einer Ver-
ringerung der Grenzproduktivitäten der Produktionsfaktoren in der Produktion des
marktfähigen Gutes und bei konstanten Faktorpreisen zu einem Nachfragerückgang.
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Welche Voraussetzung muss gegeben sein, damit durch die Bündelung
von PES-Programmen ein effizienterer Schutz der biologischen Vielfalt
erfolgen kann?

Eine Steigerung der Effizienz des Schutzes biologischer Vielfalt durch Payments
for Environmental Services ist nur unter der Voraussetzung sinkender Transakti-
onskosten möglich. Das bedeutet, dass die gesamten Transaktionskosten des PES-
Programms, welches beide Ökosystemleistungen berücksichtigt, geringer sein müssen
als die Summe der Transaktionskosten bei separaten Payments for Environmental
Services. Mettepenningen et al. (2011) weisen auf die Bedeutung der Synergieeffekte
für eine Effizienzsteigerung durch die Bündlung von Ökosystemleistungen in einem
PES-Programm hin (vgl. ebd., S. 643).
Zu einer Verringerung der gesamten Transaktionskosten kommt es, wenn durch die
Einbeziehung einer weiteren Ökosystemleistung innerhalb eines PES-Programmes
Verbundeffekte realisiert werden können. Economies of scope treten auf, wenn für
die Bereitstellung beider Ökosystemleistungen einer oder mehrere Produktionsfak-
toren auf der organisatorischen Ebene genutzt werden können. Panzar und Willig
(1981) sprechen in diesem Zusammenhang von quasi-öffentlichen Gütern (vgl. ebd.,
S. 268).
Die Realisierung von economies of scope bei den Transaktionskosten bezieht sich vor
allem auf Synergieeffekte auf der Organisations- und Verwaltungsebene. Neben die-
ser Bedingung für die Einbeziehung von zwei Ökosystemleistungen innerhalb eines
PES-Programms wird in der Literatur aber auch gefordert, dass es Synergieeffekte
auf der Ebene der eigentlichen Bereitstellung der Ökosystemleistungen geben muss.
Das bedeutet, dass auch bei den Schutzmaßnahmen Verbundeffekte auftreten sollen
und sich der Schutz biologischer Vielfalt und die Speicherung von Kohlenstoffdi-
oxid positiv beeinflussen (s. Abschnitt 5.2.1). Dieser Aspekt zielt vor allem auf die
Effektivität der Schutzmaßnahmen. Besteht ein negativer Zusammenhang bei der
Bereitstellung der beiden Ökosystemleistungen, so würde dies zu einem Verlust der
Effektivität bei den Schutzbemühungen führen, da bspw. die Erhöhung der Speiche-
rung von Kohlenstoffdioxid zu einer Reduzierung der biologischen Vielfalt führen
könnte.
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Diese Wirkungen sind jedoch regional unterschiedlich. Daher kann diesbezüglich
keine allgemeingültige Aussage getroffen werden. Durch eine nachhaltige Bewirt-
schaftung von Waldflächen, vor allem hinsichtlich der Verhinderung der Aufforstung
von Monokulturwäldern, ist aber in den meisten Regionen von positiven Effekten
des Schutzes der biologischen Vielfalt auf die Speicherung des Kohlenstoffdioxids
auszugehen (s. Abschnitte 2.2.2 und 5.2.1).

Ist es möglich, durch die Einbeziehung des Schutzes biologischer Viel-
falt innerhalb des Ansatzes Reducing Emissions from Deforestation and
Forest Degredation plus (REDDplus) economies of scope bei den Trans-
aktionskosten zu realisieren?

Wie oben aufgezeigt, werden zwei Voraussetzungen für eine erfolgreiche Bündelung
von Ökosystemleistungen innerhalb eines PES-Programms angeführt: die Realisie-
rung von economies of scope bei den Transaktionskosten und Synergieeffekte bei
der eigentlichen Bereitstellung der beiden Ökosystemleistungen. Da die zweite Vor-
aussetzung eine Fragestellung der Biologie und Ökologie ist, wurde in dieser Arbeit
diese Frage hinsichtlich der Realisierung von Verbundeffekten bei den Transaktions-
kosten verfolgt.
Durch die Einbeziehung des Schutzes der biologischen Vielfalt innerhalb des REDD-
plus-Ansatzes ist es gemäß dem im Abschnitt 6.3.6 geschätzten Pooled Struktur-
bruchmodell möglich, economies of scope in der Implementierungsphase zu reali-
sieren. Die Wirkung, welche von den economies of scope bei der Einführung und
Etablierung ausgeht, ist jedoch sehr gering. Eine Erhöhung der Waldflächen zum
Schutz für Biodiversität um einen Hektar und des gespeicherten CO2 um eine Ton-
ne würde zu einer Verringerung der Transaktionskosten von US$ 0,0085 führen. Nach
der vollständigen Etablierung der nationalen REDDplus-Programme treten jedoch
diseconomies of scope auf. Diese sind aber, wie die economies of scope während der
Implementierungsphase, auch nur sehr gering. So würde eine zusätzliche Bereitstel-
lung der beiden Ökosystemleistungen um jeweils eine Einheit zu einer Steigerung
der Transaktionskosten um US$ 0,0032 führen.
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Da die Monitoringkosten den Großteil der Transaktionskosten ausmachen, ist bei
ihnen sicher die Ursache für die diseconomies of scope aufgrund der Bündelung von
Payments for Environmental Services zu suchen. Vor allem die Erfassung und Daten-
ermittlung der biologischen Vielfalt ist wegen deren Komplexität mit einem hohen
Aufwand verbunden. Es sind dafür aber auch unterschiedliche Erfassungstechniken
und unterschiedliches Personal notwendig. Somit ist es nicht mehr möglich, diesel-
ben Ressourcen für beide Monitoringprozesse zu nutzen.
Während der Implementierungsphase ist die gemeinsame Nutzung für den Schutz
beider Ökosystemleistungen jedoch möglich. Insbesondere bei der Etablierung und
Ausgestaltung der Eigentums- und Nutzungsrechte oder bei den Verhandlungen
dürfte dies der Fall sein. Beispielsweise können Verhandlungen über die Schutzmaß-
nahmen für die biologische Vielfalt und die Speicherung von Kohlenstoffdioxid in-
nerhalb eines Verhandlungsprozesses erfolgen, sofern sich die jeweiligen Leistungser-
bringer für die Bereitstellung beider Ökosystemleistungen bereiterklären. Aber auch
die Klärung der Frage hinsichtlich der Eigentums- und Nutzungsrechte kann inner-
halb eines politischen Verfahrens erfolgen und muss nicht zwei getrennte Verfahren
durchlaufen. Bei der Erfassung der verschiedenen Daten hinsichtlich des Waldbe-
standes und der Waldnutzung ist es sicher auch möglich, Ressourcen gemeinsam zu
nutzen und so Transaktionskosten einzusparen.
Zum Schluss sei auf zwei Probleme bei der empirischen Analyse hingewiesen. Die
Umsetzung des REDDplus-Ansatzes steht erst am Anfang, daher war es für die em-
pirische Analyse notwendig, auf proijzierte Daten zurückzugreifen. Diese unterliegen
einer gewissen Unsicherheit, welche sich auch auf die gewonnen empirsichen Ergeb-
nisse auswirken können. Darüber hinaus wurde der Wald, welcher primär zum Schutz
biologischer Vielfalt genutzt wird, als Indikator für Biodiversität herangezogen. Es
kann zwar angenommen werden, dass diese Waldflächen eine höhere Biodiversität
aufweisen, als bspw. Plantangenwälder. Das Ausmaß der biologischen Vielfalt kann
mit diesem Indikator aber nicht vollsändig erfasst werden.
Bei der weiteren Umsetzung des REDDplus-Ansatzes sollte daher die Datensituati-
on verbessert werden. Die Verbesserung der Datensituation bezieht sich zum einen
auf die Nutzung aktueller Daten, mit welchen dann eine begleitende Überprüfung
der Realisierung von economies of scope bei den Transaktionskosten erfolgen kann.
Und zum anderen sollte einer Verbesserung der Datenlage bei den Indikatoren für
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Biodiversität auf nationaler Ebene erfolgen. Von entscheidender Bedeutung ist hier-
bei vor allem die Entwicklung von Indikatoren, mit deren Hilfe es möglich ist, das
Ausmaß der biologischen Vielfalt umfassend auf nationaler Ebene zu erfassen. Auf-
grund der Komplexität der biologischen Vielfalt ist dies sicher mit einem erheblichen
Aufwand und Kosten verbunden.
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A Mathematische Herleitungen

A.1 Payments for Environmental Services ohne
Transaktionskosten

a) Herleitung der Preise und gleichgewichtigen Mengen der Umweltleis-
tungen: Ziel der Payments for Environmental Services ist die Maximierung des
gesellschaftlichen Nettonutzens NUt bzgl. der jeweiligen Ökosystemleistung. Die Op-
timierungsprobleme lauten somit für

• Biodiversität:
max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pb(bt)bt (A.1)

• und Speicherung von CO2:

max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pco2(co2t)co2t . (A.2)

Die ersten Ableitungen lauten für

• Biodiversität:
∂NUt

∂bt

= ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt − pb(bt) = 0 (A.3)

• und Speicherung von CO2:

∂NUt

∂co2t

= ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t − pco2(co2t) = 0. (A.4)
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Aus diesen erhält man dann den jeweiligen Preis für

• Biodiversität:
pb(bt) = ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt (A.5)

• und Speicherung von CO2:

pco2(co2t) = ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t . (A.6)

Die Preise für die jeweiligen Ökosystemleistungen werden somit von den Nutznie-
ßern gemäß den entsprechenden gesellschaftlichen Nettogrenznutzen gesetzt.
Zur Herleitung des gleichgewichtigen Schutzniveaus von Biodiversität und der gleich-
gewichtigen Menge des gespeicherten Kohlenstoffdioxids ist die Herleitung der An-
gebotsfunktion der Leistungserbringer notwendig. Ziel der Leistungserbringer ist die
Maximierung ihres Gewinns bzw. Einkommens. Dieser setzt sich zusammen aus den
Einnahmen der verschiedenen Güter und Leistungen abzüglich der für ihre Produk-
tion benötigten Kosten. Das Optimierungsproblem der Leistungserbringer lautet
somit:

max.! πt = pyyt + pbbt + pco2co2t − C(yt) − C(bt, co2t). (A.7)

Die ersten Ableitungen bzgl. der beiden Ökosystemleistungen lauten für

• Biodiversität:
∂πt

∂bt

= pb − ∂C

∂bt

= 0 (A.8)

• und Speicherung von CO2:

∂πt

∂co2t

= pco2 − ∂C

∂co2t

= 0. (A.9)

Da die Seite der Leistungserbringer durch viele Wirtschaftssubjekte gekennzeichnet
ist, welche keinen Einfluss auf den Preis der Ökosystemleistungen haben, weiten sie
das Schutzniveau für Biodiversität und die Menge an gespeichertem Kohlenstoffdi-
oxid soweit aus, bis der Preis ihren Grenzkosten entspricht.
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Es gilt also für

• Biodiversität:
pb = ∂C

∂bt

(A.10)

• und Speicherung von CO2:
pco2 = ∂C

∂co2t

. (A.11)

Wird Gleichung A.10 mit Gleichung A.5 und Gleichung A.11 mit Gleichung A.6
gleichgesetzt so gilt für

• Biodiversität:
∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt = ∂C

∂bt

(A.12)

• und Speicherung von CO2:

∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t = ∂C

∂co2t

. (A.13)

Hieraus ergibt sich das gleichgewichtige Schutzniveau biologischer Vielfalt und die
gleichgewichtige Menge des gespeicherten Kohlenstoffdioxides von Payments for En-
vironmental Services mit einer monopsonistischen Struktur. Es gilt somit für

• Biodiversität:
bt = ∂U/∂bt − ∂C/∂bt

∂pb/∂bt

(A.14)

• und Speicherung von CO2:

co2t = ∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t

∂pco2/∂co2t

. (A.15)

b) Herleitung der Nachfragefunktionen der Produktionsfaktoren: Die
Herleitung der Nachfrage für die Produktionsfaktoren erfolgt aus dem Gewinnma-
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ximierungskalkül der Leistungserbringer. Dieses stellt sich wie folgt dar:

max.! πit = pyyt + pbbt + pco2co2 − (1 + (γb + γco2))(pkkt + pawaw
t ) (A.16)

u. d. NB. : yt = y(aw
t , kt),

bt

co2t

⎫⎬
⎭ = f(bt−1, anat

t , kt), wobei anat = at − aw
t ,

bt − b0 ≥ 0, dann pb > 0, sonst pb = 0 und

co2t − co20 ≥ 0, dann pco2 > 0, sonst pco2 = 0.

Durch Bildung der ersten Ableitung der Gewinnfunktion nach den jeweiligen Pro-
duktionsfaktoren, unter Beachtung der Produktionsfunktionen beider Leistungen,
kann dann die gewinnoptimale Nachfrage der Produktionsfaktoren bestimmt wer-
den. Die ersten Ableitung lautet für

• ökonomisch genutzten Boden:

∂πt

∂aw
t

= py
∂yt

∂aw
t

− pb
∂bt

∂aw
t

− pco2

∂co2t

∂aw
t

− (1 + (γb + γco2))paw = 0 (A.17)

• und Kapital:

∂πt

∂kt

= py
∂yt

∂kt

− pb
∂bt

∂kt

− pco2

∂co2t

∂kt

− (1 + (γb + γco2))pk = 0. (A.18)

Durch die Umstellung der ersten Ableitungen nach den Faktorpreisen erhält man
die Nachfrage der Produktionsfaktoren. Diese lautet für

• ökonomisch genutzten Boden:

paw = 1
(1 + (γb + γco2))

(
py

∂yt

∂aw
t

− pb
∂bt

∂aw
t

− pco2

∂co2t

∂aw
t

)
(A.19)

• und Kapital:

pk = 1
(1 + (γb + γco2))

(
py

∂yt

∂kt

− pb
∂bt

∂kt

− pco2

∂co2t

∂kt

)
. (A.20)
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A.2 Payments for Environmental Services mit
Transaktionskosten

a) Herleitung der Preise und gleichgewichtigen Mengen der Umweltleis-
tungen: Ziel ist erneut die Maximierung des gesellschaftlichen Nettonutzens NUt

bzgl. der jeweiligen Ökosystemleistungen. Aufgrund der Berücksichtigung der Trans-
aktionskosten wird das den PES-Programmen zugewiesene Budget nicht mehr voll-
ständig für die Zahlungen der Ökosystemleistungen genutzt. Ein Teil muss für die
Transaktionskosten verwendet werden. Das zugewiesene Budget hingegen entspricht
dem in der Situation ohne Transaktionskosten, es gilt somit Bb

t =Bb
tτ

bzw. Bco2
t =Bco2

tτ
.

Das Optimierungsproblem lautet somit für

• Biodiversität:

max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pb(bt)bt − αbτb(bt)bt (A.21)

• und Speicherung von CO2:

max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pco2(co2t)co2t − αco2τco2(co2t)co2t . (A.22)

Die ersten Ableitungen lauten für

• Biodiversität:

∂NUt

∂bt

= ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt − pb(bt) − αb
∂τb

∂bt

bt − αbτ
b(bt) = 0 (A.23)

• und Speicherung von CO2:

∂NUt

∂co2t

= ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t − pco2(co2t) (A.24)

−αco2

∂τco2

∂co2t

co2t − αco2τco2(co2t) = 0.
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Aus diesen erhält man dann den jeweiligen Preis für

• Biodiversität:

pbτ (bt) = ∂U

∂bt

−
(

∂pbτ

∂bt

+ αb
∂τb

∂bt

)
bt − αbτb(bt) (A.25)

• und Speicherung von CO2:

pco2τ
(co2t) = ∂U

∂co2t

−
(

∂pco2τ

∂co2t

+ αco2

∂τco2

∂co2t

)
co2t − αco2τco2(co2t). (A.26)

Zur Herleitung des gleichgewichtigen Schutzniveaus von Biodiversität und der gleich-
gewichtigen Menge des gespeicherten Kohlenstoffdioxids ist die Herleitung der An-
gebotsfunktion der Leistungserbringer notwendig. Ziel der Leistungserbringer ist die
Maximierung ihres Gewinns bzw. Einkommens. Dieser setzt sich zusammen aus den
Einnahmen der verschiedenen Güter und Leistungen abzüglich der für ihre Produk-
tion benötigten Kosten. Das Optimierungsproblem der Leistungserbringer lautet
somit:

πt = pyyt + pbτ bt + pco2τ
co2t − C(yt) − C(bt, co2t) − βbτb(bt) − βco2τco2(co2t). (A.27)

Die ersten Ableitungen bzgl. der beiden Ökosystemleistungen lauten für

• Biodiversität:

∂πt

∂bt

= pbτ − ∂C

∂bt

− βb
∂τb

∂bt

bt − βbτb(bt) = 0 (A.28)

• und Speicherung von CO2:

∂πt

∂co2t

= pco2τ
− ∂C

∂co2t

− βco2

∂τco2

∂co2t

co2t − βco2τco2(co2t) = 0. (A.29)

Da die Seite der Leistungserbringer durch eine polypolisitische Struktur gekenn-
zeichnet ist, welche keinen Einfluss auf den Preis der Ökosystemleistungen haben,
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weiten sie das Schutzniveau für Biodiversität und die Menge an gespeichertem Koh-
lenstoffdioxid soweit aus, bis der Preis ihren Grenzkosten entspricht. Es gilt also
für

• Biodiversität:
pbτ = ∂C

∂bt

+ βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

(A.30)

• und Speicherung von CO2:

pco2τ
= ∂C

∂co2t

+ βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

. (A.31)

Wird Gleichung A.30 mit Gleichung A.25 und Gleichung A.31 mit Gleichung A.26
gleichgesetzt so gilt für

• Biodiversität:

∂U

∂bt

−
(

∂pb

∂bt

+ αb
∂τb

∂bt

)
bt − αbτ

b(bt) = ∂C

∂bt

+ βb

(
∂τb

∂bt

bt + τ b(bt)
)

(A.32)

• und Speicherung von CO2:

∂U

∂co2t

−
(

∂pco2

∂co2t

+ αco2

∂τco2

∂co2t

)
co2t − αco2τco2(co2t) (A.33)

= ∂C

∂co2t

+ βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

.

Daraus ergibt sich nach dem die Terme mit bt bzw. co2t auf die linke Seite gebracht
wurden, für

• Biodiversität:

−
(

∂pb

∂bt

+ αb
∂τb

∂bt

)
bt − βb

∂τb

∂bt

bt = ∂C

∂bt

− ∂U

∂bt

+ αbτb(bt) + βbτb(bt) (A.34)
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• und Speicherung von CO2:

−
(

∂pco2

∂co2t

+ αco2

∂τco2

∂co2t

)
co2t − βco2

∂τco2

∂co2t

co2t (A.35)

= ∂C

∂co2t

− ∂U

∂co2t

+ αco2τco2(co2t) + βco2τco2(co2t).

Durch ausklammern von bt bzw. co2t und unter Beachtung das αb+βb=1 bzw.
αco2+βco2=1 erhält man für

• Biodiversität
−

(
∂pb

∂bt

+ ∂τb

∂bt

)
bt = ∂C

∂bt

− ∂U

∂bt

+ τb(bt) (A.36)

• und Speicherung von CO2

−
(

∂pco2

∂co2t

+ ∂τco2

∂co2t

)
co2t = ∂C

∂co2t

− ∂U

∂co2t

+ τco2(co2t). (A.37)

Hieraus ergeben sich das gleichgewichtige Schutzniveau biologischer Vielfalt und
die gleichgewichtige Menge des gespeicherten Kohlenstoffdioxids von Payments for
Environmental Services bei einer monopsonistischen Struktur der Nutznießerseite.
Es gilt somit für

• Biodiversität
btτ = ∂U/∂bt − ∂C/∂bt − τb(bt)

∂pb/∂bt + ∂τb/∂bt

(A.38)

• und Speicherung von CO2

co2tτ
= ∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t − τco2(co2t)

∂pco2/∂co2t + ∂τco2/∂co2t

. (A.39)

b) Herleitung der Nachfragefunktionen der Produktionsfaktoren: Die
Herleitung der Nachfrage für die Produktionsfaktoren erfolgt erneut aus dem Ge-
winnmaximierungskalkül der Leistungserbringer. Dieses stellt sich nun jedoch wie
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folgt dar:

max.! πit = pyyt + pbτ bt + pco2τ
co2 − (1 + (γb + γco2))(pkkt + pawaw

t ) (A.40)
−βbτb(bt)bt − βco2τco2(co2t)co2t

u. d. NB. : yt = y(aw
t , kt),

bt

co2t

⎫⎬
⎭ = f(bt−1, anat

t , kt), wobei anat = at − aw
t ,

bt − b0 ≥ 0, dann pb > 0, sonst pb = 0 und

co2t − co20 ≥ 0, dann pco2 > 0, sonst pco2 = 0.

Durch ableiten der Gewinnfunktion nach den jeweiligen Produktionsfaktoren, unter
Beachtung der Produktionsfunktionen der drei Leistungen, kann die gewinnoptimale
Nachfrage der Produktionsfaktoren bestimmt werden. Die ersten Ableitungen lauten
für

• ökonomisch genutzten Boden:

∂πt

∂aw
t

= py
∂yt

∂aw
t

− pbτ

∂bt

∂aw
t

− pco2τ

∂co2t

∂aw
t

− (1 + (γb + γco2))paw (A.41)

+βb
∂τb

∂bt

∂bt

∂aw
t

bt + βbτb(bt)
∂bt

∂aw
t

+ βco2

∂τco2

∂co2t

∂co2t

∂aw
t

co2t + βco2τco2(co2t)
∂co2t

∂aw
t

= 0

• und Kapital:

∂πt

∂kt

= py
∂yt

∂kt

− pbτ

∂bt

∂kt

− pco2τ

∂co2t

∂kt

− (1 + (γb + γco2))pk (A.42)

+βb
∂τb

∂bt

∂bt

∂kt

bt + βbτb(bt)
∂bt

∂kt

+ βco2

∂τco2

∂co2t

∂co2t

∂kt

co2t + βco2τco2(co2t)
∂co2t

∂kt

= 0.
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Durch ausklammern des Anteils der Transaktionskosten, die von den Leistungser-
bringern zu tragen sind, und der Grenzproduktivitäten der Produktionsfaktoren in
den ökologischen Produktionsprozessen erhält man für

• ökonomisch genutzten Boden:

∂πt

∂aw
t

= py
∂yt

∂aw
t

− pbτ

∂bt

∂aw
t

− pco2τ

∂co2t

∂aw
t

− (1 + (γb + γco2))paw (A.43)

+βb
∂bt

∂aw
t

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

+ βco2

∂co2t

∂aw
t

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

= 0

• und Kapital:

∂πt

∂kt

= py
∂yt

∂kt

− pbτ

∂bt

∂kt

− pco2τ

∂co2t

∂kt

− (1 + (γb + γco2))pk (A.44)

+βb
∂bt

∂kt

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

+ βco2

∂co2t

∂kt

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

= 0.

Durch erneutes ausklammern der Grenzproduktivitäten der Produktionsfaktoren in
den ökologischen Produktionsprozessen erhält man für

• ökonomisch genutzten Boden:

∂πt

∂aw
t

= py
∂yt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

(
pbτ − βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(A.45)

−∂co2t

∂aw
t

(
pco2τ

− βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))

− (1 + (γb + γco2))paw = 0

• und Kapital:

∂πt

∂kt

= py
∂yt

∂kt

− ∂bt

∂kt

(
pbτ − βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(A.46)

−∂co2t

∂kt

(
pco2τ

− βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))

− (1 + (γb + γco2))pk = 0.
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Durch die Umstellung dieser Terme nach den Faktorpreisen erhält man die Nachfrage
der Produktionsfaktoren. Diese lautet für

• ökonomisch genutzten Boden:

paw = 1
(1 + (γb + γco2))

[
py

∂yt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

(
pbτ − βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(A.47)

−∂co2t

∂aw
t

(
pco2τ

− βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

• und Kapital:

pk = 1
(1 + (γb + γco2))

[
py

∂yt

∂kt

− ∂bt

∂kt

(
pbτ − βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(A.48)

−∂co2t

∂kt

(
pco2τ

− βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

.

c) Veränderungen gegenüber dem Referenzmodell: Die Veränderungen, wel-
che sich durch die Einbeziehung der Transaktionskosten im Vergleich zum Refe-
renzmodell ergeben, werden anhand der Differenzen zwischen den Ergebnissen des
Referenz- und Alternativmodells I dargestellt.

Veränderungen auf den Umweltmärkten:
Die Änderung des Monopsonpreises durch die Einbeziehung der Transaktionskosten
ergibt sich aus der Differenz des Preises aus dem Referenzmodell und dem Preis des
Alternativmodells I. Diese lauten für

• Biodiversität:

Δpb(bt) = pb(bt) − pb(bt)τ = ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt (A.49)

−∂U

∂bt

+ ∂pb

∂bt

bt + αb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

= 0
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• und CO2-Speicherung:

Δpco2(co2t) = pco2(co2t) − pco2(co2t)τ = ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t (A.50)

− ∂U

∂co2t

+ ∂pco2

∂co2t

co2t + αco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

= 0.

Die gesellschaftlichen Grenznutzen für die jeweilige Ökosystemleistung und die Grenz-
zahlungen heben sich auf und es bleiben die Grenztransaktionskosten, welche von
den Nutznießern zu tragen sind, übrig. Für die Differenzen gilt somit für

• Biodiversität:

Δpbτ (bt) = αb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

> 0 (A.51)

• und CO2-Speicherung:

Δpco2g
(co2t) = αco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

> 0. (A.52)

Somit ist die Differenz aus den Preisen der jeweiligen Ökosystemleistungen positiv,
d. h. der Preis des Referenzmodells ist größer als der des Alternativmodells I. Auf-
grund der Transaktionskosten werden die Nutznießer den Preis bei einem konstanten
Budget senken.
Dies hat wiederum Auswirkungen auf die an den Märkten gehandelten Menge von
Biodiversität und gespeichertem Kohlenstoffdioxid. Die Differenzen werden wieder
zwischen den beiden Modellen gebildet und lauten für

• Biodiversität:

Δbtτ = bt − btτ = ∂U/∂bt − ∂C/∂bt

∂pb/∂bt

(A.53)

−
(

∂U/∂bt − ∂C/∂bt − τb(bt)
∂pb/∂bt + ∂τb/∂bt

)
= 0
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• und CO2-Speicherung:

Δco2tτ
= co2t − co2tτ

= ∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t

∂pco2/∂co2t

(A.54)

−
(

∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t − τco2(co2t)

∂pco2/∂co2t + ∂τco2/∂co2t

)
= 0.

Werden die beiden Terme um die jeweiligen Nenner erweitert, so erhält man für

• Biodiversität:

=

(
∂U
∂bt

− ∂C
∂bt

) (
∂pb

∂bt
+ ∂τb

∂bt

)
−

(
∂U
∂bt

− ∂C
∂bt

− τb(bt)
) (

∂pb

∂bt

)
(

∂pb

∂bt

) (
∂pb

∂bt
+ ∂τb

∂bt

) = 0 (A.55)

• und CO2-Speicherung:

=

(
∂U

∂co2t
− ∂C

∂co2t

) (
∂pco2
∂co2t

+ ∂τco2
∂co2t

)
−

(
∂U

∂co2t
− ∂C

∂co2t
− τco2(co2t)

) (
∂pco2
∂co2t

)
(

∂pco2
∂co2t

) (
∂pco2
∂co2t

+ ∂τco2
∂co2t

) = 0.

(A.56)

Die Nenner lassen sich nun durch Multiplizieren eliminieren und es ergibt sich für

• Biodiversität:

=
(

∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

) (
∂pb

∂bt

+ ∂τb

∂bt

)
−

(
∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

− τb(bt)
) (

∂pb

∂bt

)
= 0 (A.57)

• und CO2-Speicherung:

=
(

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

) (
∂pco2

∂co2t

+ ∂τco2

∂co2t

)
(A.58)

−
(

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

− τco2(co2t)
) (

∂pco2

∂co2t

)
= 0.
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Daraus erhält man durch ausmultiplizieren für

• Biodiversität:

= ∂U

∂bt

(
∂pb

∂bt

+ ∂τb

∂bt

)
− ∂C

∂bt

(
∂pb

∂bt

+ ∂τb

∂bt

)
(A.59)

−
(

∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

− τb(bt)
) (

∂pb

∂bt

)
= 0

• und CO2-Speicherung:

= ∂U

∂co2t

(
∂pco2

∂co2t

+ ∂τco2

∂co2t

)
− ∂C

∂co2t

(
∂pco2

∂co2t

+ ∂τco2

∂co2t

)
(A.60)

−
(

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

− τco2(co2t)
) (

∂pco2

∂co2t

)
= 0.

Daraus ergibt sich dann die endgültige Differenz der beiden gehandelten Mengen.
Diese lautet für

• Biodiversität:

Δbtτ = ∂τb

∂bt

(
∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

)
+ τb

∂pb

∂bt

> 0 (A.61)

• und CO2-Speicherung:

Δco2tτ
= ∂τco2

∂co2t

(
∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

)
+ τco2

∂pco2

∂co2t

> 0. (A.62)

Nachfrageüberschuss:
Um den Nachfrageüberschuss zu ermitteln ist es notwendig, die angebotene Menge
btτ bzw. co2tτ

der Ökosystemleistungen und die tatsächlich nachgefragte Menge bt1

bzw. co2t1
zu kennen. Die Angebotsmenge ist durch die Gleichungen A.38 und A.39

dargestellt. Die nachgefragten Mengen erhält man, indem die Gleichungen A.23 und
A.24 nach bt bzw. co2t aufgelöst werden.
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Die Differenzen von nachgefragter und angebotener Menge lauten für

• Biodiversität:

Δbt = bt1 − btτ (A.63)

= ∂U/∂bt − pbτ (bt) − αbτb(bt)
∂pb/∂bt + αb∂τb/∂bt

− ∂U/∂bt − ∂C/∂bt − τb(bt)
∂pb/∂bt + ∂τb/∂bt

= 0

• und CO2-Speicherung:

Δco2t = co2t1
− co2tτ

(A.64)

= ∂U/∂co2t − pco2τ
(co2t) − αco2τco2(co2t)

∂pco2/∂co2t + αco2∂τco2/∂co2t

−∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t − τco2(co2t)
∂pco2/∂co2t + ∂τco2/∂co2t

= 0.

Werden die jeweiligen Nenner erweitert und wird dann durch den erweiterten Nenner
dividiert, so ergibt sich für

• Biodiversität:

=
(

∂U

∂bt

− pbτ (bt) − αbτb(bt)
) (

∂pb

∂bt

+ ∂τb

∂bt

)
(A.65)

−
(

∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

− τb(bt)
) (

∂pb

∂bt

+ αb
∂τb

∂bt

)
= 0

• und CO2-Speicherung:

=
(

∂U

∂co2t

− pco2τ
(co2t) − αco2τco2(co2t)

) (
∂pco2

∂co2t

+ ∂τco2

∂co2t

)
(A.66)

−
(

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

− τco2(co2t)
) (

∂pco2

∂co2t

+ αco2

∂τco2

∂co2t

)
= 0.
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Durch ausmultiplizieren der Klammern folgt für

• Biodiversität:

= ∂U

∂bt

∂pb

∂b
+ ∂U

∂bt

∂τb

∂bt

− pbτ

∂pb

∂bt

− pbτ

∂τb

∂bt

+ αbτb
∂pb

∂bt

− αbτb
∂τb

∂bt

(A.67)

−∂U

∂bt

∂pb

∂bt

− αb
∂U

∂bt

∂τb

∂bt

+ ∂C

∂bt

∂pb

∂bt

+ αb
∂C

∂bt

∂τb

∂bt

+ τb
∂pb

∂bt

+ αbτb
∂τb

∂bt

= 0

• und CO2-Speicherung:

= ∂U

∂co2t

∂pco2τ

∂co2t

+ ∂U

∂co2t

∂τco2

∂co2t

− pco2τ

∂pco2

∂co2t

− pco2

∂τco2

∂co2t

+ αco2τco2

∂pco2

∂co2t

(A.68)

−αco2τco2

∂τco2

∂co2t

− ∂U

∂co2t

∂pco2

∂co2t

− αco2

∂U

∂co2t

∂τco2

∂co2t

+ ∂C

∂co2t

∂pco2

∂co2t

+αco2

∂C

∂co2t

∂τco2

∂co2t

+ τco2

∂pco2

∂co2t

+ αco2τco2

∂τco2

∂co2t

= 0.

Durch Kürzen von ∂U
∂bt

∂pb

∂bt
und αbτb

∂τb

∂bt
bzw. ∂U

∂co2t

∂pco2
∂co2t

und αbτco2
∂τco2
∂co2t

sowie ausklam-
mern einiger Terme ergibt sich für

• Biodiversität:

= ∂U

∂bt

∂τb

∂bt

(1 − αb) − ∂pb

∂bt

(
pbτ − ∂C

∂bt

)
(A.69)

−∂τb

∂bt

(
pbτ − αb

∂C

∂bt

)
+ τb

∂pb

∂bt

(1 − αb) = 0

• und CO2-Speicherung:

= ∂U

∂co2t

∂τco2

∂co2t

(1 − αco2) − ∂pco2

∂co2t

(
pco2τ

− ∂C

∂co2t

)
(A.70)

− ∂τco2

∂co2t

(
pco2τ

− αco2

∂C

∂co2t

)
+ τco2

∂pco2

∂co2t

(1 − αco2) = 0.

Durch weiteres ausklammern von ∂τb

∂bt
bzw. ∂τco2

∂co2t
und ∂pb

∂bt
bzw. ∂pco2

∂co2t
sowie der Be-

achtung, dass β = 1 − α bzw. α = 1 − β, ergibt sich ein Nachfrageüberschuss bei
monopsonistischer Preissetzung für
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• Biodiversität:

= ∂τb

∂bt

[
∂U

∂bt

βb −
(

pbτ − αb
∂C

∂bt

)]
+ ∂pb

∂bt

[
τbβb −

(
pbτ − ∂C

∂bt

)]
> 0 (A.71)

• und CO2-Speicherung:

= ∂τco2

∂co2t

[
∂U

∂co2t

βco2 −
(

pco2τ
− αco2

∂C

∂co2t

)]
(A.72)

+∂pco2

∂co2t

[
τco2βco2 −

(
pco2τ

− ∂C

∂co2t

)]
> 0.

Veränderungen bei der Nachfrage der Produktionsfaktoren:
Die Veränderungen bei der Nachfrage der Produktionsfaktoren und damit der Pro-
duktionsweise im Vergleich zum Referenzmodell lassen sich durch die Differenzen
der jeweiligen Nachfragefunktionen, Gleichungen A.19 bzw. A.20 und A.47 bzw.
A.48, darstellen. Die Differenzen der Nachfragefunktionen des Referenzmodells und
Alternativmodells I lauten für:

• ökonomisch genutzten Boden:

Δpaw
τ = paw − paw

τ
= 1

1 + (γb + γco2)

[
py

∂yt

∂aw
t

− pb
∂bt

∂aw
t

− pco2

∂co2t

∂aw
t

]
(A.73)

− 1
1 + (γb + γco2)

[
py

∂yt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

(
pbτ − βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

−∂co2t

∂aw
t

(
pco2τ

− βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

= 0

• und Kapital:

Δpkτ = pk − pkτ = 1
1 + (γb + γco2)

[
py

∂yt

∂kt

− pb
∂bt

∂kt

− pco2

∂co2t

∂kt

]
(A.74)

− 1
1 + (γb + γco2)

[
py

∂yt

∂kt

− ∂bt

∂kt

(
pbτ − βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

−∂co2t

∂kt

(
pco2τ

− βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

= 0.
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Die Brüche vor den eckigen Klammern lassen sich kürzen, wodurch die eckigen Klam-
mern wegfallen und sich die Wertgrenzprodukte der jeweiligen Produktionsfaktoren
in der Produktion des marktfähigen Gutes aufheben. Werden dann noch die ersten
Klammern ausmultipliziert, so ergibt sich für

• ökonomisch genutzten Boden:

= −pb
∂bt

∂aw
t

− pco2

∂co2t

∂aw
t

+ pbτ

∂bt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

(A.75)

+pco2τ

∂co2t

∂aw
t

− ∂co2t

∂aw
t

βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2t
+ τco2(co2t)

)
= 0

• und Kapital:

= −pb
∂bt

∂kt

− pco2

∂co2t

∂kt

+ pbτ

∂bt

∂kt

− ∂bt

∂kt

βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

(A.76)

+pco2τ

∂co2t

∂kt

− ∂co2t

∂kt

βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2t
+ τco2(co2t)

)
= 0.

Nun heben sich die Wertgrenzprodukte von Kapital und ökonomisch genutzten Bo-
den auf und die Differenz der Nachfrage nach den beiden Produktionsfaktoren lautet
für

• ökonomisch genutzten Boden:

Δpaw
τ = −

[
∂bt

∂aw
t

(
(pb − pbτ ) + βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(A.77)

+∂co2t

∂aw
t

(
(pco2 − pco2τ

) + βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

< 0

• und Kapital:

Δpkτ = −
[

∂bt

∂kt

(
(pb − pbτ ) + βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

(A.78)

+∂co2t

∂kt

(
(pco2 − pco2τ

) + βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
))]

< 0.
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A.3 Gebündelte Payments for Environmental
Services mit Transaktionskosten

a) Herleitung der Preise und gleichgewichtigen Mengen der Umweltleis-
tungen: Die Seite der Nachfrager des PES-Programms ist wieder durch eine mo-
nopsonistische Struktur gekennzeichnet. Dies führt dazu, dass die Preissetzungs-
macht bei den Nutznießern liegt, welche die Maximierung ihres Nettonutzen verfol-
gen. Das Optimierungsproblem lautet, unter Beachtung der veränderten Transakti-
onskostenfunktion, für

• Biodiversität:

max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pb(bt)bt − αbvτ(bt, co2t)bt (A.79)

• und Speicherung von CO2:

max.! NUt = U(bt, co2t , yt) − pco2(co2t)co2t − αco2(1 − v)τ(bt, co2t)co2t . (A.80)

Die ersten Ableitungen lauten für

• Biodiversität:

∂NUt

∂bt

= ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt − pb(bt) − αbv

(
∂τ

∂bt

bt − τ(bt, co2t)
)

= 0 (A.81)

• und Speicherung von CO2:

∂NUt

∂co2t

= ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t − pco2(co2t) (A.82)

−αco2(1 − v)
(

∂τco2

∂co2t

co2t − τco2(co2t)
)

= 0.
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Aus diesen erhält man dann den jeweiligen Preis für

• Biodiversität:

pbg(bt) = ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt − vαb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

(A.83)

• und Speicherung von CO2:

pco2g
(co2t) = ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t − (1−v)αco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

. (A.84)

Zur Herleitung des gleichgewichtigen Schutzniveaus von Biodiversität und der gleich-
gewichtigen Menge des gespeicherten Kohlenstoffdioxids ist die Bestimmung der
Angebotsfunktion der Leistungserbringer notwendig. Ziel der Leistungserbringer ist
die Maximierung ihres Gewinns bzw. Einkommens. Dieser setzt sich zusammen aus
den Einnahmen der verschiedenen Güter und Leistungen abzüglich der für ihre Pro-
duktion benötigten Kosten. Das Optimierungsproblem der Leistungserbringer lautet
somit:

max.! πt = pyyt + pbgbt + pco2g
co2t − C(yt) − C(bt, co2t) (A.85)

−βbvτ(bt, co2t) − βco2(1 − v)τ(bt, co2t).

Die ersten Ableitungen bzgl. der beiden Ökosystemleistungen lauten für

• Biodiversität:

∂πt

∂bt

= pbg − ∂C

∂bt

− ∂τ

∂bt

vβbbt − τ(bt, co2t)vβb = 0 (A.86)

• und Speicherung von CO2:

∂πt

∂co2t

= pco2g
− ∂C

∂co2t

− ∂τ

∂co2t

(1−v)βco2co2t −τ(bt, co2t)(1−v)βco2 = 0. (A.87)

Da die Seite der Leistungserbringer durch eine polypolisitische Struktur gekenn-
zeichnet ist, welche keinen Einfluss auf den Preis der Ökosystemleistungen haben,
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weiten sie das Schutzniveau für Biodiversität und die Menge an gespeichertem Koh-
lenstoffdioxid soweit aus, bis der Preis ihren Grenzkosten entspricht. Es gilt also
für

• Biodiversität:
pbg = ∂C

∂bt

+ βbv

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

(A.88)

• und Speicherung von CO2:

pco2g
= ∂C

∂co2t

+ βco2(1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

. (A.89)

Wird Gleichung A.88 mit Gleichung A.83 und Gleichung A.89 mit Gleichung A.84
gleichgesetzt so gilt für

• Biodiversität:

∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt − vαb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

(A.90)

= ∂C

∂bt

+ βbv

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

• und Speicherung von CO2:

∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t − (1 − v)αco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

(A.91)

= ∂C

∂co2t

+ βco2(1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

.

Daraus ergibt sich, nachdem die Terme mit bt bzw. co2t auf die linke Seite gebracht
wurden, für

• Biodiversität:

−∂pb

∂bt

bt − vαb
∂τ

∂bt

bt − vβb
∂τ

∂bt

bt = ∂C

∂bt

− ∂U

∂bt

+ vβbτ(bt, co2t) (A.92)
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• und Speicherung von CO2:

−∂pco2

∂co2t

co2t − (1 − v)αco2

∂τ

∂co2t

co2t − (1 − v)βco2

∂τ

∂co2t

co2t (A.93)

= ∂C

∂co2t

− ∂U

∂co2t

+ (1 − v)βco2τ(bt, co2t).

Durch ausklammern von bt bzw. co2t und unter Beachtung das αb+βb=1 bzw.
αco2+βco2=1 erhält man für

• Biodiversität:

bt

(
∂pb

∂bt

+ v
∂τ

∂bt

)
= ∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

− vτ(bt, co2t) (A.94)

• und Speicherung von CO2:

co2t

(
∂pco2

∂co2t

+ (1 − v) ∂τ

∂co2t

)
= ∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

− (1 − v)τ(bt, co2t). (A.95)

Hieraus ergeben sich das gleichgewichtige Schutzniveau biologischer Vielfalt und
die gleichgewichtige Menge des gespeicherten Kohlenstoffdioxids von Payments for
Environmental Services bei einer monopsonistischen Struktur der Nutznießerseite.
Es gilt somit für

• Biodiversität:
btg = ∂U/∂bt − ∂C/∂bt − vτ(bt, co2t)

∂pb/∂bt + v∂τ/∂bt

(A.96)

• und Speicherung von CO2:

co2tg
= ∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t − (1 − v)τ(bt, co2t)

∂pco2/∂co2t + (1 − v)∂τ/∂co2t

. (A.97)

b) Herleitung der Nachfragefunktionen der Produktionsfaktoren: Die
Herleitung der Nachfrage für die Produktionsfaktoren erfolgt erneut aus dem Ge-
winnmaximierungskalkül der Leistungserbringer. Dieses stellt sich nun jedoch wie
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folgt dar:

max.! πit = pyyt + pbgbt + pco2g
co2 − (1 + (γb + γco2))(pkkt + pawaw

t ) (A.98)
−βbvτ(bt, co2t)bt − βco2(1 − v)τ(bt, co2t)co2t

u. d. NB. : yt = y(aw
t , kt),

bt

co2t

⎫⎬
⎭ = f(bt−1, anat

t , kt), wobei anat = at − aw
t ,

bt − b0 ≥ 0, dann pb > 0, sonst pb = 0 und

co2t − co20 ≥ 0, dann pco2 > 0, sonst pco2 = 0.

Durch die Ableitung der Gewinnfunktion nach den jeweiligen Produktionsfakto-
ren, unter Beachtung der Produktionsfunktionen der beiden Leistungen, kann die
gewinnoptimale Nachfrage der Produktionsfaktoren bestimmt werden. Die ersten
Ableitungen lauten für

• ökonomisch genutzten Boden:

∂πt

∂aw
t

= py
∂yt

∂aw
t

− pbg

∂bt

∂aw
t

+ pco2g

∂co2t

∂aw
t

− (1 − (γb + γco2))paw (A.99)

+βbv
∂τ

∂bt

∂bt

∂aw
t

bt + βbvτ(bt, co2t)
∂bt

∂aw
t

+βco2(1 − v) ∂τ

∂co2t

∂co2t

∂aw
t

co2t + βco2(1 − v)τ(bt, co2t)
∂co2t

∂aw
t

= 0

• und Kapital:

∂πt

∂kt

= py
∂yt

∂kt

− pbg

∂bt

∂kt

+ pco2g

∂co2t

∂kt

− (1 − (γb + γco2))pk (A.100)

+βbv
∂τ

∂bt

∂bt

∂kt

bt + βbvτ(bt, co2t)
∂bt

∂kt

+βco2(1 − v) ∂τ

∂co2t

∂co2t

∂kt

co2t + βco2(1 − v)τ(bt, co2t)
∂co2t

∂kt

= 0.

Durch ausklammern des Anteils der Transaktionskosten, die von den Leistungser-
bringern zu tragen sind, und der Grenzproduktivitäten der Produktionsfaktoren in
den ökologischen Produktionsprozessen erhält man für

297



Anhang A Mathematische Herleitungen

• ökonomisch genutzten Boden:

∂πt

∂aw
t

= py
∂yt

∂aw
t

− pbg

∂bt

∂aw
t

− pco2g

∂co2t

∂aw
t

− (1 + (γb + γco2))paw (A.101)

+βbv
∂bt

∂aw
t

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

+ βco2(1 − v)∂co2t

∂aw
t

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

= 0

• und Kapital:

∂πt

∂kt

= py
∂yt

∂kt

− pbg

∂bt

∂kt

− pco2g

∂co2t

∂kt

− (1 + (γb + γco2))pk (A.102)

+βbv
∂bt

∂kt

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

+ βco2(1 − v)∂co2t

∂kt

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

= 0.

Durch erneutes ausklammern der Grenzproduktivitäten Produktionsfaktoren in den
ökologischen Produktionsprozessen erhält man für

• ökonomisch genutzten Boden:

∂πt

∂aw
t

= py
∂yt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

(
pbg − βbv

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(A.103)

−∂co2t

∂aw
t

(
pco2g

− βco2(1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))

− (1 + (γb + γco2))paw = 0

• und Kapital:

∂πt

∂kt

= py
∂yt

∂kt

− ∂bt

∂kt

(
pbg − βbv

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(A.104)

−∂co2t

∂kt

(
pco2g

− βco2(1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))

− (1 + (γb + γco2))pk = 0.
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Durch die Umstellung dieses Terms nach den Faktorpreisen erhält man die Nachfrage
der Produktionsfaktoren. Diese lautet für

• ökonomisch genutzten Boden:

paw
g = 1

(1 + (γb + γco2))

[
py

∂yt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

(
pbg − βbv

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(A.105)

−∂co2t

∂aw
t

(
pco2g

− βco2(1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

• und Kapital:

pkg = 1
(1 + (γb + γco2))

[
py

∂yt

∂kt

− ∂bt

∂kt

(
pbg − βbv

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(A.106)

−∂co2t

∂kt

(
pco2g

− βco2(1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

.

c) Veränderungen gegenüber dem Referenzmodell: Die Veränderungen, wel-
che sich bei der Bündelung von den PES-Programmen im Vergleich zum Referenz-
modell ergeben, werden anhand der Differenzen zwischen den Ergebnissen der beiden
Modelle dargestellt.
Die Herleitung der Differenzen sollen im Folgenden dargestellt werden.

Veränderungen auf den Umweltmärkten:
Die Änderung des Monopsonpreises durch die Einbeziehung der Transaktionskosten
ergibt sich aus der Differenz des Preises aus dem Referenzmodell und dem Preis des
Alternativmodells II. Diese lauten für

• Biodiversität:

Δpbg(bt) = pb(bt) − pbg(bt) = ∂U

∂bt

− ∂pb

∂bt

bt (A.107)

−∂U

∂bt

+ ∂pb

∂bt

bt + αbv

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

= 0
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• und CO2-Speicherung:

Δpco2g
(co2t) = pco2(co2t) − pco2g

(co2t) = ∂U

∂co2t

− ∂pco2

∂co2t

co2t (A.108)

− ∂U

∂co2t

+ ∂pco2

∂co2t

co2t + αco2(1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

= 0.

Die gesellschaftlichen Grenznutzen für die jeweilige Ökosystemleistung und die Grenz-
zahlungen heben sich auf und es bleiben die Grenztransaktionskosten, welche von
den Nutznießern zu tragen sind, übrig. Für die Differenzen gilt somit für

• Biodiversität:

Δpbg(bt) = pb(bt) − pbg(bt) = αbv

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

> 0 (A.109)

• und CO2-Speicherung:

Δpco2g
(co2t) = pco2(co2t) − pco2g

(co2t) (A.110)

= αco2(1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

> 0.

Somit ist die Differenz aus den Preisen der jeweiligen Ökosystemleistungen positiv,
d. h. der Preis des Referenzmodells ist größer als der des Alternativmodells I. Auf-
grund der Transaktionskosten werden die Nutznießer den Preis bei einem konstanten
Budget senken.
Dies hat wiederum Auswirkungen auf die an den Märkten gehandelten Menge von
Biodiversität und gespeichertem Kohlenstoffdioxid. Die Differenzen werden wieder
zwischen den beiden Modellen gebildet und lauten für

• Biodiversität:

Δbtg = bt − btg = ∂U/∂bt − ∂C/∂bt

∂pb/∂bt

(A.111)

−
(

∂U/∂bt − ∂C/∂bt − vτ(bt, co2t)
∂pb/∂bt + v∂τ/∂bt

)
= 0

300



Anhang A.3 Gebündelte PES mit Transaktionskosten

• und CO2-Speicherung:

Δco2tg
= co2t − co2tg

= ∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t

∂pco2/∂co2t

(A.112)

−
(

∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t − (1 − v)τ(bt, co2t)
∂pco2/∂co2t + (1 − v)∂τ/∂co2t

)
= 0.

Werden die beiden Terme um die jeweiligen Nenner erweitert, so erhält man für

• Biodiversität:

=

(
∂U
∂bt

− ∂C
∂bt

) (
∂pb

∂bt
+ v ∂τ

∂bt

)
−

(
∂U
∂bt

− ∂C
∂bt

− vτ(bt, co2t)
) (

∂pb

∂bt

)
(

∂pb

∂bt

) (
∂pb

∂bt
+ v ∂τ

∂bt

) = 0 (A.113)

• und CO2-Speicherung:

=

(
∂U

∂co2t
− ∂C

∂co2t

) (
∂pco2
∂co2t

+ (1 − v) ∂τ
∂co2t

)
(

∂pco2
∂co2t

) (
∂pco2
∂co2t

+ (1 − v) ∂τ
∂bt

) (A.114)

−
(

∂U
∂co2t

− ∂C
∂co2t

− (1 − v)τ(bt, co2t)
) (

∂pco2
∂co2t

)
(

∂pco2
∂co2t

) (
∂pco2
∂co2t

+ (1 − v) ∂τ
∂bt

) = 0.

Die Nenner lassen sich nun durch Multiplizieren eliminieren und es ergibt sich für

• Biodiversität:

=
(

∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

) (
∂pb

∂bt

+ v
∂τ

∂bt

)
−

(
∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

− vτ(bt, co2t)
) (

∂pb

∂bt

)
= 0

(A.115)

• und CO2-Speicherung:

=
(

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

) (
∂pco2

∂co2t

+ (1 − v) ∂τ

∂co2t

)
(A.116)

−
(

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

− (1 − v)τ(bt, co2t)
) (

∂pco2

∂co2t

)
= 0.
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Daraus erhält man durch ausmultiplizieren für

• Biodiversität:

= ∂pb

∂bt

∂U

∂bt

+ v
∂τ

∂bt

∂U

∂bt

− ∂pb∂bt
∂C

∂bt

(A.117)

+v
∂τ

∂bt

∂C

∂bt

− ∂U

∂bt

∂pb

∂bt

− ∂C

∂bt

∂pb

∂bt

− vτ(bt, co2t)
∂pb

∂bt

= 0

• und CO2-Speicherung:

= ∂pco2

∂co2t

∂U

∂co2t

+ (1 − v) ∂τ

∂co2t

∂U

∂co2t

− ∂pco2∂co2t

∂C

∂co2t

(A.118)

+(1 − v) ∂τ

∂co2t

∂C

∂co2t

− ∂U

∂co2t

∂pco2

∂co2t

− ∂C

∂co2t

∂pco2

∂co2t

− (1 − v)τ(bt, co2t)
∂pco2

∂co2t

= 0.

Daraus ergibt sich dann die endgültige Differenz der beiden gehandelten Mengen.
Diese lautet für

• Biodiversität:

Δbtg = bt − btg = v

[
∂τ

∂bt

(
∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

)
+ vτ

∂pb

∂bt

]
> 0 (A.119)

• und CO2-Speicherung:

Δco2tg
= co2t − co2tg

= (A.120)

(1 − v)
[

∂τ

∂co2t

(
∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

)
+ (1 − v)τ ∂pco2

∂co2t

]
> 0.

Nachfrageüberschuss
Um den Nachfrageüberschuss zu ermitteln ist es notwendig, die angebotene Menge
btg bzw. co2tg

der Ökosystemleistungen und die tatsächlich nachgefragte Menge bt3

bzw. co2t3
zu kennen. Die Angebotsmenge ist durch die Gleichungen A.96 und A.97

dargestellt. Die nachgefragten Mengen erhält man, indem die Gleichungen A.81 und
A.82 nach bt bzw. co2t aufgelöst werden. Die Differenzen von nachgefragter und
angebotener Menge lauten für
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• Biodiversität:

Δbt = bt3 − btg (A.121)

= ∂U/∂bt − pbg(bt) − αbvτ(bt, co2t)
∂pb/∂bt + αbv∂τ/∂bt

− ∂U/∂bt − ∂C/∂bt − vτ(bt, co2t)
∂pb/∂bt + v∂τ/∂bt

= 0

• und CO2-Speicherung:

Δco2t = co2t3
− co2tg

(A.122)

=
∂U/∂co2t − pco2g

(co2t) − αco2(1 − v)τ(bt, co2t)
∂pco2/∂co2t + αco2(1 − v)∂τ/∂co2t

−∂U/∂co2t − ∂C/∂co2t − (1 − v)τ(co2t)
∂pco2/∂co2t + ∂(1 − v)τ/∂co2t

= 0.

Werden die jeweiligen Nenner erweitert und wird dann durch den erweiterten Nenner
dividiert, so ergibt sich für

• Biodiversität:

=
(

∂U

∂bt

− pbg(bt) − αbvτ(bt, co2t)
) (

∂pb

∂bt

+ ∂τ

∂bt

)
(A.123)

−
(

∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

− vτ(bt, co2t)
) (

∂pb

∂bt

+ αb
∂τ

∂bt

)
= 0

• und CO2-Speicherung:

=
(

∂U

∂co2t

− pco2g
(co2t) − αco2(1 − v)τ(bt, co2t)

) (
∂pco2

∂co2t

+ ∂τ

∂co2t

)
(A.124)

−
(

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

− (1 − v)τ(bt, co2t)
) (

∂pco2

∂co2t

+ αco2

∂τ

∂co2t

)
= 0.
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Durch ausmultiplizieren der Klammern folgt für

• Biodiversität:

= ∂U

∂bt

∂pb

∂bt

+ v
∂U

∂bt

∂τ

∂bt

− pbg

∂pb

∂bt

− vpbg

∂τ

∂bt

+ αbvτ
∂pb

∂bt

− αbv
2τ

∂τ

∂bt

(A.125)

−∂U

∂bt

∂pb

∂bt

− αbv
∂U

∂bt

∂τ

∂bt

+ ∂C

∂bt

∂pb

∂bt

+ αv
∂C

∂bt

∂τ

∂bt

+ vτ
∂pb

∂bt

+ αbv
2τ

∂τ

∂bt

= 0

• und CO2-Speicherung:

= ∂U

∂co2t

∂pco2

∂co2t

+ (1 − v) ∂U

∂co2t

∂τ

∂co2t

− pco2g

∂pco2

∂co2t

− (1 − v)pco2g

∂τ

∂co2t

(A.126)

+αco2(1 − v)τ ∂pco2

∂co2t

− αco2(1 − v)2τ
∂τ

∂co2t

− ∂U

∂co2t

∂pco2

∂co2t

− αco2(1 − v) ∂U

∂co2t

∂τ

∂co2t

+ ∂C

∂co2t

∂pco2

∂co2t

+ αco2(1 − v) ∂C

∂co2t

∂τ

∂co2t

+ (1 − v)τ ∂pco2

∂co2t

+ αco2(1 − v)2τ
∂τ

∂co2t

= 0.

Durch Kürzen von ∂U
∂bt

∂pb

∂bt
und αbvτ ∂τ

∂bt
bzw. ∂U

∂co2t

∂pco2
∂co2t

und αco2(1 − v)τ ∂τ
∂co2t

sowie
Ausklammern einiger Terme ergibt sich für

• Biodiversität:

= ∂U

∂bt

∂τ

∂bt

v(1 − αb) − ∂pbg

∂bt

(
pbg − ∂C

∂bt

)
(A.127)

−v
∂τ

∂bt

(
pbg − αb

∂C

∂bt

)
+ τ

∂pb

∂bt

v(1 − αb) = 0

• und CO2-Speicherung:

= ∂U

∂co2t

∂τ

∂co2t

(1 − v)(1 − αco2) − ∂pco2g

∂co2t

(
pco2g

− ∂C

∂co2t

)
(A.128)

−(1 − v) ∂τ

∂co2t

(
pco2g

− αco2

∂C

∂co2t

)
+ τ

∂pco2

∂co2t

(1 − v)(1 − αco2) = 0.

Durch Ausklammern von ∂τ
∂bt

bzw. ∂τ
∂co2t

und ∂pb

∂bt
bzw. ∂pco2

∂co2t
sowie der Beachtung, dass

β = 1−α bzw. α = 1−β, ergibt sich ein Nachfrageüberschuss bei monopsonistischer
Preissetzung für
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• Biodiversität:

= v
∂τ

∂bt

[
∂U

∂bt

βb −
(

pbg − αb
∂C

∂bt

)]
+ ∂pb

∂bt

[
vτβb −

(
pbg − ∂C

∂bt

)]
> 0 (A.129)

• und CO2-Speicherung:

= (1 − v) ∂τ

∂co2t

[
∂U

∂co2t

βco2 −
(

pco2g
− αco2

∂C

∂co2t

)]
(A.130)

+∂pco2

∂co2t

[
(1 − v)τβco2 −

(
pco2g

− ∂C

∂co2t

)]
> 0.

Veränderungen bei der Nachfrage der Produktionsfaktoren:
Die Veränderungen bei der Nachfrage der Produktionsfaktoren, und damit der Pro-
duktionsweise im Vergleich zum Referenzmodell, lassen sich durch die Differenzen
der jeweiligen Nachfragefunktionen, Gleichungen A.19 bzw. A.20 und A.105 bzw.
A.106, darstellen. Die Differenzen lauten für

• ökonomisch genutzten Boden:

Δpaw
g = paw − paw

g
= 1

1 + (γb + γco2)

[
py

∂yt

∂aw
t

− pb
∂bt

∂aw
t

− pco2

∂co2t

∂aw
t

]
(A.131)

− 1
1 + (γb + γco2)

[
py

∂yt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

(
pbg − βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

−∂co2t

∂aw
t

(
pco2g

− βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

= 0

• und Kapital:

Δpkg = pk − pkg = 1
1 + (γb + γco2)

[
py

∂yt

∂kt

− pb
∂bt

∂kt

− pco2

∂co2t

∂kt

]
(A.132)

− 1
1 + (γb + γco2)

[
py

∂yt

∂kt

− ∂bt

∂kt

(
pbg − βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

−∂co2t

∂kt

(
pco2g

− βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

= 0.
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Die Brüche vor den eckigen Klammern lassen sich kürzen, wodurch die eckigen Klam-
mern wegfallen und sich die Wertgrenzprodukte der jeweiligen Produktionsfaktoren
in der Produktion des marktfähigen Gutes aufheben. Werden dann noch die ersten
Klammern ausmultipliziert, so ergibt sich für

• ökonomisch genutzten Boden:

= −pb
∂bt

∂aw
t

− pco2

∂co2t

∂aw
t

+ pbg

∂bt

∂aw
t

− ∂bt

∂aw
t

βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

(A.133)

+pco2g

∂co2t

∂aw
t

− ∂co2t

∂aw
t

βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

= 0

• und Kapital:

= −pb
∂bt

∂kt

− pco2

∂co2t

∂kt

+ pbg

∂bt

∂kt

− ∂bt

∂kt

βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

(A.134)

+pco2g

∂co2t

∂kt

− ∂co2t

∂kt

βco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

= 0.

Nun heben sich die Wertgrenzprodukte von Kapital und ökonomisch genutzten Bo-
den auf und die Differenz der Nachfrage nach den beiden Produktionsfaktoren lautet
für

• ökonomisch genutzten Boden:

Δpaw
g = −

[
∂bt

∂aw
t

(
(pb − pbg) + βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(A.135)

+∂co2t

∂aw
t

(
(pco2 − pco2g

) + βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

< 0

• und Kapital:

Δpkg = −
[

∂bt

∂kt

(
(pb − pbg) + βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

(A.136)

+∂co2t

∂kt

(
(pco2 − pco2g

) + βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
))]

< 0.
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d) Vergleich der Differenzen der Alternativmodelle mit dem Referenz-
modell: Um die Wirkungen der Bündelung von PES-Programmen abzuschätzen,
werden die jeweiligen Differenzen der beiden Alternativmodelle und dem Referenz-
modell miteinander verglichen.

Veränderungen auf den Umweltmärkten
Bei den Differenzen der Monopsonpreise ergibt sich für

• Biodiversität:

Δ2pb = Δpbτ − Δpbg = (A.137)

αb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

− vαb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)

= 0

• und CO2-Speicherung:

Δ2pco2 = Δpco2τ
− Δpco2g

= (A.138)

αco2

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

− (1 − v)αco2

(
∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)

= 0.

Da sich αb bzw. αco2 kürzen lassen, lauten die zweiten Differenzen der Monopson-
preise für

• Biodiversität:

Δ2pb =
(

∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
)

− v

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
)
≶ 0 (A.139)

• und CO2-Speicherung:

Δ2pco2 =
(

∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
)

− (1 − v)
(

∂τ

∂co2t

co2t + τ(bt, co2t)
)
≶ 0.

(A.140)
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Die konkrete Wirkung der Bündelung von PES-Programmen ist somit von der Ent-
wicklung der Transaktionskosten nach dem Zusammenschluss der Programme ab-
hängig.
Neben der Entwicklung des Preises für die jeweilige Ökosystemleistung ist auch die
Änderung der gleichgewichtigen Menge von Interesse. Hierfür werden die zweiten
Differenzen der gleichgewichtigen Menge von Biodiversität und der Speicherung von
Kohlenstoffdioxid gebildet. Es gilt für

• Biodiversität:

Δ2b∗ = Δb∗
τ − Δb∗

g =
((

∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

)
∂τb

∂bt

+ τb(bt)
∂p

∂bt

)
(A.141)

−v

((
∂U

∂bt

− ∂C

∂bt

)
∂τ

∂bt

+ τ(bt, co2t)
∂p

∂bt

)
= 0

• und CO2-Speicherung:

Δ2b∗ = Δco∗
2τ

− Δco∗
2g

=
((

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

)
∂τco2

∂co2t

+ τco2(co2t)
∂p

∂co2t

)

(A.142)

−(1 − v)
((

∂U

∂co2t

− ∂C

∂co2t

)
∂τ

∂co2t

+ τ(bt, co2t)
∂p

∂co2t

)
= 0.

Durch vollständiges ausmultiplizieren der Klammern dieses Terms folgt für

• Biodiversität:

= ∂U

∂bt

∂τb

∂bt

− ∂C

∂bt

∂τb

∂bt

+ τb(bt)
∂p

∂bt

− v
∂U

∂bt

∂τ

∂bt

(A.143)

−v
∂C

∂bt

∂τ

∂bt

+ vτ(bt, co2t)
∂p

∂bt

= 0

• und CO2-Speicherung:

= ∂U

∂co2t

∂τco2

∂co2t

− ∂C

∂co2t

∂τco2

∂co2t

+ τco2(co2t)
∂p

∂co2t

− (1 − v) ∂U

∂co2t

∂τ

∂co2t

(A.144)

−(1 − v) ∂C

∂co2t

∂τ

∂co2t

+ (1 − v)τ(bt, co2t)
∂p

∂co2t

= 0.
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Wird nun ∂p
∂bt

bzw. ∂p
∂co2t

und der Grenznutzen ∂U
∂bt

bzw. ∂U
∂co2t

sowie die Grenzkos-
ten ∂U

∂bt
bzw. ∂U

∂co2t
ausgeklammert, so ergeben sich die zweiten Differenzen für die

gleichgewichtige Mengen der beiden Ökosystemleistungen. Es gilt für

• Biodiversität:

Δ2b∗ =
(

∂τb

∂bt

− v
∂τ

∂bt

) (
∂U

∂bt

− v
∂C

∂bt

)
(A.145)

+ ∂p

∂bt

(τb(bt) − vτ(bt, co2t)) ≶ 0

• und CO2-Speicherung:

Δ2co∗
2 =

(
∂τco2

∂co2t

− (1 − v) ∂τ

∂co2t

) (
∂U

∂co2t

− (1 − v) ∂C

∂co2t

)
(A.146)

+ ∂p

∂co2t

(τco2(co2t) − (1 − v)τ(bt, co2t)) ≶ 0.

Wie schon bei den Preisen für die beiden Ökosystemleistungen ist für die Wirkungen
bzgl. der gleichgewichtigen Menge die Entwicklung der Transaktionskosten nach der
Bündelung beider PES-Programme entscheidend.

Nachfrageüberschuss
Es wurde aufgezeigt, dass es auch in einer Situation mit gebündelten Payments for
Environmental Services zu einem Nachfrageüberschuss bei monopsonistischer Preis-
bildung kommt. Daher sollen die Auswirkungen der Bündelung auf die Entwicklung
des Nachfrageüberschusses betrachtet werden. Dazu werden die Differenzen aus dem
Nachfrageüberschuss für die jeweilige Ökosystemleistung aus dem Alternativmodell
I und II gebildet. Diese lautet für
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• Biodiversität:

Δ2b = Δbτ − Δbg = (A.147)
∂τb

∂bt

[
∂U

∂bt

βb −
(

pbτ − αb
∂C

∂bt

)]
+ ∂pb

∂bt

[
τb(bt)βb −

(
pbτ − ∂C

∂bt

)]

−v
∂τ

∂bt

[
∂U

∂bt

βb −
(

pbg − αb
∂C

∂bt

)]
− ∂pb

∂bt

[
vβbτ(bt, co2t) −

(
pbg − ∂C

∂bt

)]
= 0

• und CO2-Speicherung:

Δ2co2 = Δco2τ − Δco2g = (A.148)

∂τco2

∂co2t

[
∂U

∂co2t

βco2 −
(

pco2τ
− αco2

∂C

∂co2t

)]
+ ∂pco2

∂co2t

⎡
⎣τco2(co2t)βco2

−
(

pco2τ
− ∂C

∂co2t

) ⎤
⎦ − (1 − v) ∂τ

∂co2t

[
∂U

∂co2t

βco2 −
(

pco2g
− αco2

∂C

∂co2t

)]

−∂pco2

∂co2t

[
(1 − v)βco2τ(bt, co2t) −

(
pco2g

− ∂C

∂co2t

)]
= 0.

Durch auflösen der Klammerterme ergibt sich für

• Biodiversität:

= ∂τb

∂bt

∂U

∂bt

βb − ∂τb

∂bt

pbτ + ∂τb

∂bt

αb
∂C

∂bt

+ ∂pb

∂bt

τbβb − ∂pb

∂bt

pbτ (A.149)

+∂pb

∂bt

∂C

∂bt

− ∂τ

∂bt

∂U

∂bt

vβb + ∂τ

∂bt

vpbg − ∂τ

∂bt

∂C

∂bt

vαb

−∂pb

∂bt

vβbτ(bt, co2t) + ∂pb

∂bt

pbg − ∂pb

∂bt

∂C

∂bt

= 0
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• und CO2-Speicherung:

= ∂τco2

∂co2t

∂U

∂co2t

βco2 − ∂τco2

∂co2t

pco2τ
+ ∂τco2

∂co2t

αco2

∂C

∂co2t

+ ∂pco2

∂co2t

τco2(co2t)βco2

(A.150)

−∂pco2

∂co2t

pco2τ
+ ∂pco2

∂co2t

∂C

∂co2t

− ∂τ

∂co2t

∂U

∂co2t

(1 − v)βco2 + ∂τ

∂co2t

(1 − v)pco2g

− ∂τ

∂co2t

∂C

∂co2t

(1 − v)αco2 − ∂pco2

∂co2t

(1 − v)βco2τ(bt, co2t)

+∂pco2

∂co2t

pco2g
− ∂pco2

∂co2t

∂C

∂co2t

= 0.

Da sich ∂pb

∂bt

∂C
∂bt

bzw. ∂pco2
∂co2t

∂C
∂co2t

aufheben und durch das Zusammenfassen einiger Terme
erhält man für

• Biodiversität:

= βb
∂U

∂bt

(
∂τb

∂bt

− v
∂τ

∂bt

)
+ αb

∂C

∂bt

(
∂τb

∂bt

− v
∂τ

∂bt

)
(A.151)

+βb
∂pb

∂bt

(τb(bt) − vτ(bt, co2t)) − ∂pb

∂bt

(
pbτ − pbg

)
−

(
pbτ

∂τb

∂bt

− vpbg

∂τ

∂bt

)
= 0

• und CO2-Speicherung:

= βco2

∂U

∂co2t

(
∂τco2

∂co2t

− (1 − v) ∂τ

∂co2t

)
+ αco2

∂C

∂co2t

(
∂τco2

∂co2t

− (1 − v) ∂τ

∂co2t

)

(A.152)

+βco2

∂pco2

∂co2t

(τco2(co2t) − (1 − v)τ(bt, co2t)) − ∂pco2

∂co2t

(
pco2τ

− pco2g

)

−
(

pco2τ

∂τco2

∂co2t

− (1 − v)pco2g

∂τ

∂co2t

)
= 0.
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Wird
(

∂τb

∂bt
− v ∂τ

∂bt

)
bzw.

(
∂τco2
∂co2t

− (1 − v) ∂τ
∂co2t

)
ausgeklammert, lautet die Differenz

zwischen den beiden Alternativmodellen für den Nachfrageüberschuss für

• Biodiversität:

Δ2bt =
(

βb
∂U

∂bt

+ αb
∂C

∂bt

) (
∂τb

∂bt

− v
∂τ

∂bt

)
+ βb

∂pb

∂bt

(τb(bt) − vτ(bt, co2t))

(A.153)

−∂pb

∂bt

(
pbτ − pbg

)
−

(
pbτ

∂τb

∂bt

− vpbg

∂τ

∂bt

)
≶ 0

• und CO2-Speicherung:

Δ2cot =
(

βco2

∂U

∂co2t

+ αco2

∂C

∂co2t

) (
∂τco2

∂co2t

− (1 − v) ∂τ

∂co2t

)
(A.154)

+βco2

∂pco2

∂co2t

(τco2(co2t) − (1 − v)τ(bt, co2t))

−∂pco2

∂co2t

(
pco2τ

− pco2g

)
−

(
pco2τ

∂τco2

∂co2t

− (1 − v)pco2g

∂τ

∂co2t

)
≶ 0.

Die Tatsache, dass die Bündelung beider PES-Programme zu einem geringeren Nach-
frageüberschuss bei monopsonistischer Preisbildung, führt ist von der Entwicklung
der Transaktionskosten abhängig. Sind diese in einer Situation mit separaten PES-
Programmen größer als in einer Situation mit gebündelten PES-Programmen, so
verringert sich dieser. Im umgekehrten Fall wird es zu einer Ausweitung des Nach-
frageüberschusses kommen.
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Veränderungen bei der Nachfrage der Produktionsfaktoren:
Durch die Bildung der Differenz aus den Gleichungen A.77 und A.135 bzw. A.78
und A.136 lassen sich die Wirkungen der Bündelung beider PES-Programme bei
der Produktionsweise für das marktfähige Gut aufzeigen. Es gilt für

• ökonomisch genutzten Boden:

Δ2paw
g

= Δpaw
τ

− Δpaw
g

= (A.155)

− ∂bt

∂aw
t

((
p∗

b − p∗
bτ

)
+ βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

− ∂co2t

∂aw
t

⎛
⎝ (

p∗
b − p∗

bg

)

+ βb

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
) ⎞

⎠ + ∂bt

∂aw
t

((
p+

b − p∗
bg

)
+ βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

+∂co2t

∂aw
t

((
p∗

co2 − p∗
co2g

)
+ βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t − τ(bt, co2t)
))

= 0

• und Kapital:

Δ2pkg = Δpkτ = (A.156)

−Δpkg − ∂bt

∂kt

((
p∗

b − p∗
bτ

)
+ βb

(
∂τb

∂bt

bt + τb(bt)
))

− ∂co2t

∂kt

⎛
⎝ (

p∗
b − p∗

bg

)

+ βb

(
∂τco2

∂co2t

co2t + τco2(co2t)
) ⎞

⎠ + ∂bt

∂kt

((
p+

b − p∗
bg

)
+ βb

(
∂τ

∂bt

bt + τ(bt, co2t)
))

+∂co2t

∂kt

((
p∗

co2 − p∗
co2g

)
+ βco2

(
∂τ

∂co2t

co2t − τ(bt, co2t)
))

= 0.
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Durch auflösen aller Klammern erhält man für

• ökonomisch genutzten Boden:

= − ∂bt

∂aw
t

p∗
b + ∂bt

∂aw
t

p∗
bτ

− ∂bt

∂aw
t

∂τb

∂bt

βbbt − ∂bt

∂aw
t

βbτb − ∂co2t

∂aw
t

p∗
co2 (A.157)

+∂co2t

∂aw
t

p∗
co2τ

− ∂co2t

∂aw
t

∂τco2

∂co2t

βco2co2t − ∂τco2

∂aw
t

βco2τco2(co2t)

+ ∂bt

∂aw
t

p∗
b − ∂bt

∂aw
t

p∗
bg

+ ∂bt

∂aw
t

∂τ

∂bt

βbbt + ∂bt

∂aw
t

βbτ(bt, co2t)

+∂co2t

∂aw
t

p∗
co2 − ∂co2t

∂aw
t

p∗
co2g

+ ∂co2t

∂aw
t

∂τ

∂co2t

βco2co2t + ∂co2t

∂aw
t

βco2τ(bt, co2t) = 0

• und Kapital:

= − ∂bt

∂kt

p∗
b + ∂bt

∂kt

p∗
bτ

− ∂bt

∂kt

∂τb

∂bt

βbbt − ∂bt

∂kt

βbτb − ∂co2t

∂kt

p∗
co2 (A.158)

+∂co2t

∂kt

p∗
co2τ

− ∂co2t

∂kt

∂τco2

∂co2t

βco2co2t − ∂τco2

∂kt

βco2τco2(co2t)

+ ∂bt

∂kt

p∗
b − ∂bt

∂kt

p∗
bg

+ ∂bt

∂kt

∂τ

∂bt

βbbt + ∂bt

∂kt

βbτ(bt, co2t)

+∂co2t

∂kt

p∗
co2 − ∂co2t

∂kt

p∗
co2g

+ ∂co2t

∂kt

∂τ

∂co2t

βco2co2t + ∂co2t

∂kt

βco2τ(bt, co2t) = 0.

Im folgenden Schritt können die Grenzproduktivitäten der Produktionsfaktoren für
die Ökosystemprozesse ∂bt

∂aw
t

bzw. ∂co2t

∂aw
t

und ∂bt

∂kt
bzw. ∂co2t

∂kt
, die Anteile der Transakti-

onskosten für die Leistungserbringer βb bzw. βco2 sowie die Mengen der Ökosystem-
leistungen bt bzw. co2t ausgeklammert werden. Es gilt dann für

• ökonomisch genutzten Boden:

= ∂bt

∂aw
t

(
p∗

bτ
− p∗

bg

)
− ∂bt

∂aw
t

βbbt

(
∂τb

∂bt

− ∂τ

∂bt

)
− ∂bt

∂aw
t

βb (τb(bt) (A.159)

−τ(bt, co2t)) + ∂co2t

∂aw
t

(
p∗

co2τ
− p∗

bg

)
− ∂co2t

∂aw
t

βco2co2t

(
∂τco2

∂co2t

− ∂τ

∂co2t

)

−∂co2t

∂aw
t

βco2 (τco2(co2t) − τ(bt, co2t)) = 0
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• und Kapital:

= ∂bt

∂kt

(
p∗

bτ
− p∗

bg

)
− ∂bt

∂kt

βbbt

(
∂τb

∂bt

− ∂τ

∂bt

)
− ∂bt

∂kt

βb (τb(bt) (A.160)

−τ(bt, co2t)) + ∂co2t

∂kt

(
p∗

co2τ
− p∗

bg

)
− ∂co2t

∂kt

βco2co2t

(
∂τco2

∂co2t

− ∂τ

∂co2t

)

−∂co2t

∂kt

βco2 (τco2(co2t) − τ(bt, co2t)) = 0.

Als letzter Schritt lassen sich die Preisdifferenzen beider Alternativmodell p∗
bτ

− p∗
bg

sowie die Grenzproduktivitäten der Produktionsfaktoren gewichtet mit den Anteilen
der Leistungserberinger an den Transaktionskosten ∂bt

∂aw
t

βb bzw. ∂bt

∂kt
βb und ∂co2t

∂aw
t

βco2

bzw. ∂co2t

∂kt
βco2 ausklammern. Die Differenzen der Veränderungen der Nachfrage der

Produktionsfaktoren gegenüber dem Referenzmodell lauten somit für

• ökonomisch genutzten Boden:

Δ2paw
g =

(
∂bt

∂aw
t

+ ∂co2t

∂aw
t

) (
p∗

bτ
− p∗

bg

)
(A.161)

− ∂bt

∂aw
t

βb

[
bt

(
∂τb

∂bt

− ∂τ

∂bt

)
+ (τb(bt) − τ(bt, co2t))

]

−∂co2t

∂aw
t

βco2

[
co2t

(
∂τco2

∂co2t

− ∂τb

∂co2t

)
+ (τco2(co2t) − τ(bt, co2t))

]
≶ 0

• und Kapital:

Δ2pkg =
(

∂bt

∂kt

+ ∂co2t

∂kt

) (
p∗

bτ
− p∗

bg

)
(A.162)

− ∂bt

∂kt

βb

[
bt

(
∂τb

∂bt

− ∂τ

∂bt

)
+ (τb(bt) − τ(bt, co2t))

]

−∂co2t

∂kt

βco2

[
co2t

(
∂τco2

∂co2t

− ∂τb

∂co2t

)
+ (τco2(co2t) − τ(bt, co2t))

]
≶ 0.
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B Datenaufbereitungen

B.1 Berechnung der fehlenden Werte der
Waldkategorien, Karbonspeicher und
Waldflächen, die primär für Biodiversität
genutzt werden

Datenquelle: Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010b),
Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010c), Food and Agri-
culture Organization of the United Nations (2010d), Food and Agriculture Orga-
nization of the United Nations (2010e), Food and Agriculture Organization of the
United Nations (2010f), Food and Agriculture Organization of the United Nations
(2010g) und Food and Agriculture Organization of the United Nations (2010h)

Für 1990, 2000, 2005 und 2010 werden die Werte der einzelnen Waldkategorien in
den Länderberichten veröffentlicht. Die fehlenden Werte wurden gemäß dem folgen-
den Schema aus den Durchschnitten der einzelnen Jahre berechnet:

1991 aus 1990 und 1992
1992 aus 1990 und 1995
1993 aus 1992 und 1995
1994 aus 1992 und 1995
1995 aus 1990 und 2000
1996 aus 1995 und 1998
1997 aus 1995 und 1998
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1998 aus 1995 und 2000
1999 aus 1998 und 2000
2001 aus 2000 und 2003
2002 aus 2000 und 2001
2003 aus 2000 und 2005
2004 aus 2003 und 2005
2006 aus 2005 und 2007
2007 aus 2005 und 2010
2008 aus 2007 und 2010
2009 aus 2008 und 2010
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B.3 Scoring System

Tabelle B.4: National capacity scoring system for FAO FRA 2005 reports and ques-
tionnaires sent to FAO FRA 2010 National Correspondents

Remote Sensing Capacity
0 No national capacity.
1 Landcover map available, constructed by external consultants or donor.
2 Multiple landcover maps available, used to estimate landcover change,

constructed by external consultants or donor.
3 Landcover map available, constructed in-house.
4 Multiple landcover maps available, used to estimate landcover change,

constructed in-house.
5 Remote sensing data are also used for supplementary data gathering

or to support interventory activities.
6 Advanced remote sensing techniques are also used to monitor forestry.
Forest Inventory Capacity
0 No forest inventory data available.
1 One inventory carried out by external consultants or donor.
2 Multiple inventories carried out by external consultants or donor.
3 One inventory carried out in-house.
4 Multiple inventories carried out in-house.
Use of IPCC Tier Data to Estimate Carbon Stocks
0 No carbon stocks data.
1 Tier 1
2 Tier 2
3 Tier 3

Quelle: Hardcastle et al. (2008), S. 3.
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Anhang B.5 Schätzergebnisse Karbonspeicher

B.5 Schätzergebnisse Karbonspeicher

Zur Berechnung der Szenarien für die Entwicklung des Waldbestandes wurde eine
lineare Regression der Wachstumsraten der Karbonspeicher Δcs in Abhängigkeit
der Wachstumsrate des Primärwaldes Δpf , der Wachstumsrate des Sekundärwaldes
Δsf und der Wachstumsrate des Plantagenwaldes Δplf durchgeführt. Eine Ausnah-
me bildet Indonesien, hier wurde die Wachstumsrate der Karbonspeicher in Abhäni-
gikeit der Wachstumsrate des gesamten Waldes Δf regressiert. Die Schätzgleichung
für die Veränderung des Karbonspeichers lautet somit wie folgt:

Δco2it
= α1i ∗ Δpfi + α2i ∗ Δsfit + α3i ∗ Δplfit + uit. (B.1)

Die Schätzgleichung für Indonesien lautet hingegen:

Δco2it
= α ∗ Δfit + uit. (B.2)

Die Ergebnisse der Regressionen sind in Tabelle B.7) aufgezeigt.

Tabelle B.7: Lineare Regression Karbonspeicher

Variable Costa
Rica

Mexiko Peru Kambodscha Vietnam Indonesien

Δpf 0,174 0,0207*** 0,1134*** 0,0721** 0,042 -
(0,276) (9,204) (6,067) (1,862) (0,404) -

Δsf 0,1053*** 0,0356*** 0,1023*** 0,0473*** 0,0549*** -
(8,265) (6,850) (3,837) (5,955) (4,395) -

Δplf 0,049** 0,028*** 0,0745 0,5003 0,0394** -
(2,010) (4,158) (1,108) (0,845) (2,284) -

Δf - - - - - 0,0852***
- - - - - (3,735)

R2 0,9125 0,9295 0,919 0,9173 0,8056 0,4234
χ2 2,98 0,314 1,80 1,49 7,75 12,896
F 1,59

(7,7)
0,626
(7,7)

1,265
(7,7)

0,561 (7,7) 0,152
(7,7)

4,855
(9,9)

Signifikanzniveaus: (*) 0,1, (**)0,005, (***) 0,01.
Kritische Werte: χ2

0,05(1)=3,841, χ2
0,025(1)=5,025, F(7,7)=3,787, F(9,9)=3,17.

Quelle: Eigene Ergebnisse.
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Der Schutz von Biodiversität steht seit der Verabschiedung der Biodiver-
sitätskonvention auf der politischen Agenda. Eine wachsende Bedeutung 
erhalten dabei Payments for Environmental Services (PES), welche jedoch 
hohe Transaktionskosten aufweisen.

Mit der Bündelung von PES-Programmen wird die Hoffnung verbun-
den, dass es zu einer Senkung der Transaktionskosten kommt. Die Wir-
kungen durch die Zusammenlegung von mehreren PES-Programmen 
auf das Schutzniveau von Biodiversität und die Produktionsweise des 
landwirtschaftlichen Sektors werden innerhalb eines theoretischen An-
satzes aufgezeigt. Darüber hinaus werden die Voraussetzungen für einen 
effizienteren Schutz durch eine Bündelung innerhalb dieses Ansatzes 
herausgearbeitet.

Große Bedeutung kommt zur Zeit dem Ansatz des Reducing Emissons 
from Deforestation and Forest Degradation plus (REDDplus), innerhalb 
des internationalen Umweltschutzes zu. Im empirischen Teil der Arbeit 
wird daher überprüft, ob die im theoretischen Teil aufgezeigten Voraus-
setzungen innerhalb des REDDplus-Ansatzes bei der Einbeziehung des 
Schutzes von Biodiversität in ein Klimaschutzsinstrument erfüllt sind.
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