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von Peter Michaelis

AUS DEM INHALT

® Der Konflikt zwischen Okologie und Okonomie wird dadurch unnétig verscharft, daB wirt-
schaftswissenschaftliche Prinzipien und Erkenntnisse bei der Gestaltung einer ékonomisch
rationalen Umweltpolitik nur unzureichend berticksichtigt werden.

d ¢
* Die Ziele der Umweltpolitik werden von der Politik haufig nicht nach ihrer tatséchlichen Dring- 6%@’
lichkeit, sondern nach dem Kriterium ihrer Offentlichkeitswirkung festgelegt. Beispielhaft hier-
fur steht die Verpackungsverordnung mit ihren Recyclingquoten, die ihrer Hohe nach mit éko-
nomischer Rationalitét teilweise nicht mehr zu vereinbaren sind.

®* |Im Gegensatz zum Ordnungsrecht mit seinen Ge- und Verboten lassen ékonomische Instru-
mente im Umweltschutz (Abgaben, Steuern, handelbare Nutzungsrechte) den Betroffenen
Spielraum flir individuelle 6koanomische Anpassungsentscheidungen. Dementsprechend wer-
den die fiir den Umweltschutz aufgewendeten Ressourcen dorthin gelenkt, wo sie den gréB-
ten Entlastungseffekt erzielen. Okonomische Instrumente erméglichen mithin mehr Umwelt-
schutz fir weniger Geld. Darliber hinaus i6st der permanente Kostendruck bei Einsatz ékono-
mischer Instrumente [nnovationsanreize aus, die bei ordnungsrechtiichem Vorgehen durch
den staatlicherseits vorgeschriebenen ,Stand der Technik” blockiert sind.

® Die Anwendung 6konomischer Instrumente in der umweltpolitischen Praxis der Bundesrepu-
blik beschrankt sich auf wenige Ausnahmen, die zudem einer marktwirtschaftlichen Umwelt-
politik kaum entsprechen. Beispielsweise blBte die 1981 als richtungsweisend konzipierte
Abwasserabgabe bereits im Vorfeld der Beratungen die ihr urspriinglich zugedachte Anreiz-
wirkung weitgehend ein. Sie wurde zu einem Vollzugsinstrument des Ordnungsrechts degra-
diert.

* Die Einflhrung ékonomischer instrumente stellt eine grundiegende institutionelle innovation
dar, die die bestehenden Besitzstdnde verdndern wirde. Der fir ihre Einfihrung erforderliche
Konsens zwischen den Gesellschaftsgruppen ist daher nur schwer zu erreichen.

® Den praktischen Einsatzmoglichkeiten ékonomischer Instrumente sind bei realistischer Be-
trachtung der technischen, 6konomischen, ékologischen und rechtlichen Rahmenbedingun-
gen engere Grenzen gesetzt, als eine Betrachtung erwarten 1a8t, die lediglich auf die theoreti-
sche Vorteilhaftigkeit dieser Instrumente abstellt. Dennoch kann die starkere Berlcksichti-
gung 6konomischer Konzepte im Umweltschutz zu einem wesentlichen Fortschritt in Rich-
tung auf eine 6konomisch rationale Umweltpolitik beitragen.
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I. Einleitung

Im Rahmen des von der Bertelsmann Stiftung,
der Heinz Nixdorf Stiftung und der Ludwig-
Erhard-Stiftung initiierten und geforderten For-
schungsprogramms ,,Weiterentwicklung und
Perspektiven der Sozialen Marktwirtschaft*! be-
handelt ein Forschungsschwerpunkt den The-
menbereich ,,Okologie und Marktwirtschafi“.2
Im Vordergrund der Analysen, die sowohl im In-
stitut fiir Weltwirtschaft als auch von einer Rei-
he externer Wissenschaftler erarbeitet worden
sind, steht die Frage, wie wirtschafiswissen-
schaftliche Prinzipien und Erkenntnisse fiir die
Gestaltung einer dkonomisch rationalen Umwelt-
politik nutzbar gemacht werden kdnnen, um so
einen Beitrag zur Bewdltigung des Konfliktes
zwischen Okonomie und Okologie zu leisten.
Vor diesem Hintergrund hat sich der vorlie-
gende Diskussionsbeitrag zur Aufgabe gestellt,
die Einsatzmgglichkeiten und Grenzen Skonomi-

scher Konzepte in der Umweltpolitik auszuloten
und mit der gegenwirtigen umweltpolitischen
Praxis zu vergleichen. Dabei wird sowohl das
Problem der umweltpolitischen Zielbestimmung
als auch die Frage der jeweiligen Instrumenten-
wahl erdrtert. Als Ergebnis der Untersuchung
wird deutlich, daf} eine stérkere Beriicksichti-
gung dkonomischer Konzepte zu einem wesentli-
chen Fortschritt in Richtung auf eine rationale
Umweltpolitik beitragen konnte. Zugleich zeigt
sich aber auch, dafl den praktischen Einsatzmog-
lichkeiten 6konomischer Instrumente bei realisti-
scher Betrachtung der technischen, Okonomi-
schen, Okologischen und rechtlichen Rahmenbe-
dingungen konkreter Umweltprobleme engere
Grenzen gesetzt sind, als dies die zuweilen mit
Vehemenz vorgetragene Forderung nach einer
¢konomischen Neuorientierung der Umweltpoli-
ik nahelegen mag.

II. Umweltnutzung als 6konomisches Knappheitsproblem

Die Umwelt als Summe aller natiirlichen Fakto-
ren, die den menschlichen Lebensraum deter-
minieren, erfiillt aus Okonomischer Sicht vier
Grundfunktionen (Siebert 1995: 10 ff.):

— sie liefert emeuerbare und nichterneuerbare
Rohstoffe, die im Produktionsprozef als In-
putfaktoren dienen,

— sie liefert offentliche Umweltgiiter, wie insbe-
sondere Atemluft und Trinkwasser, aber auch
landschaftliche Schénheit, Erholungswerte,
etc.,

— sie liefert ,natiirfliche Entsorgungsdienstlei-
stungen®, indem sie als Aufnahmemedium fiir
Abfallstoffe und Emissionen (einschlieBlich
Lirm und Abwirme) dient, und

— sie stellt Boden als Standort fiir $konomische
Aktivitdten zur Verfiigung,

Zwischen diesen vier Grundfunktionen beste-
hen vielfache Interdependenzen, die sich in der
Regel als konkurrierende Nutzungsanspriiche
manifestieren (Siebert 1995: 10 ff.). Von beson-

derer umweltpolitischer Relevanz ist hierbei die
Nutzungskonkurrenz zwischen den Funktionen
als Schadstoffempfénger und als Lieferant 6f-
fentlicher Umweltgliter. In einer aus naturwis-
senschaftlicher Sicht stark vereinfachten Be-
trachtungsweise kann die Entstehung dieser Nut-
zungskonkurrenz als ein dreistufiger Prozef auf-
gefalt werden: Zunédchst werden die an die Um-
welt abgegebenen Schadstoffe durch Diffus-
sionsprozesse weitrdumig auf die verschiedenen
Umweltmedien verteilt und im Rahmen natiirli-
cher Regenerationsprozesse zum Teil neutrali-
siert. Die nicht neutralisierten Schadstoffe lagern
sich in den Umweltmedien ab und akkumulieren
sich im Zeitverlauf zu entsprechenden Schad-
stoffbestéinden, die schlielich bei Uberschreiten
spezifischer Grenzwerte die Qualitdt der betref-
fenden Umweltgiiter beeintrichtigen.

Diese Wechselwirkungen kénnen aus kono-
misch-anthropozentrischer Sicht vernachléssigt
werden, solange Umweltgiiter wie saubere Luft,
reines Wasser und unberiihrte Natur im Uber-



fluf} vorhanden sind. Bedingt durch Industriali-
sierung und Bevdlkerungswachstum ist diese
Voraussetzung in den meisten Regionen der Erde
nicht mehr erfiillt — dem nicht beliebig ver-
mechrbaren Angebot an Umweltgtitern (bzw. na-
tiirlichen Entsorgungsdienstleistungen) steht eine
stetig steigende Nachfrage gegeniiber. Im Denk-
gebidude der Wirtschaftswissenschaften kann das
Umweltproblem folglich als ein dkonomisches
Knappheitsproblem interpretiert werden, zu des-
sen Losung drei zentrale Fragen zu beantworten
sind (Endres 1994: 3):

— Welches Niveau an Umweltschutzaktivitéten
(und damit: welche Allokation der knappen
Umweltressourcen auf die miteinander kon-
kurrierenden Nutzungsanspriiche) sollte unter
Optimalititsgesichtspunkten angestrebt wer-
den?

— Ist der Marktmechanismus in der Lage, das
Verhalten der Wirtschaftssubjekte so zu koor-
dinieren, daBl das resultierende Gleichgewicht
mit dem Optimum iibereinstimmt?

— Welche umweltpolitischen Eingriffsmoglich-
keiten stehen gegebenenfalls zur Verfiigung,
um Abweichungen zwischen Optimum und
Gleichgewicht zu korrigieren?

L Optimales Umweltschutzniveau

Da nahezu jede denkbare konomische Aktivitét
direkt oder indirekt mit der Entstechung von Ab-
fallstoffen und Emissionen verbunden ist, wire
ein gdnzlicher Verzicht auf die Inanspruchnah-
me natiirlicher Entsorgungsdienstleistungen mit
prohibitiv hohen Kosten verbunden. Ein Zustand
der Null-Verschmutzung, so erstrebenswert er
landldufig erscheinen mag, ist aus 6konomischer
Sicht folglich keine sinnvolle Zielsetzung. Damit
stellt sich das Problem, bis zu welchem Grad an
optimaler Verschmutzung Wasser, Luft und Bo-
den als Aufnahmemedium fiir Abfille und Emis-
sionen genutzt werden sollten, obwohl hierdurch
die Qualitdt der betroffenen Umweltgliter ver-
mindert wird. Hierbei ist zu beriicksichtigen, daf3
jeder graduelle Verzicht auf die Inanspruch-
nahme natirlicher Entsorgungsdienstleistungen
letiztendlich mit Opportunititskosten in Form

eingeschrinkter Produktionsméglichkeiten ein-
hergeht. Denn je weniger die Umwelt in threr Ei-
genschaft als Schadstoffempfinger genutzt wer-
den darf, um so mehr knappe Produktionsfakto-
ren sind fiir umweltentlastende Maflnahmen, wie
etwa den Bau von Kléranlagen, einzusetzen und
stehen damit nicht mehr fiir anderweitige Ver-
wendungen zur Verfiigung.

Bei gegebenen technologischen Rahmenbedin-
gungen existiert folglich ein Trade-off zwischen
Umweltqualitdt und Giiterproduktion, der sich
unter einer Reihe von vereinfachenden Annah-
men als ,,wohldefiniertes” Okonomisches Opti-
mierungsproblem auffassen 1dBt. Die Struktur
dieses Problems ist in Schaubild 1 am konkreten
Beispiel anthropogener Schadstoffemissionen
dargestellt, die generelle Argumentationslinie
148t sich jedoch auch auf andere Formen von
Umweltbelastungen {ibertragen. Hier bezeichnet
E die emittierte Schadstoffmenge, S(E) den zu-
gehdrigen, monetir bewerteten Umweltschaden
und K(F) die mit der Emissionsvermeidung ein-
hergehenden Opportunitdtskosten, wobei das
.Laissez-faire“-Niveau E° einen unregulierten
Ausgangszustand darstellt, in dem noch keinerlei
Schadstoffvermeidung stattfindet und damit
auch keine Vermeidungskosten K(E) anfallen.

Schaubild 1 - Bestimmung des gesellschaftlich optimalen
Emissionsniveaus

K(E)+S(E)

Unter den Schaubild 1 zugrundeliegenden
Pramissen ergibt sich das optimale Emissionsni-
veau gerade im Schnittpunkt von Grenzkosten
K’'(E) und Grenzschiden S’(E), denn hier er-
reicht die Summe aus Vermeidungskosten und
verbleibenden Umweltschiden ihr Minimum. Da
hiermit zugleich auch das optimale Niveau der



Schadstoffvermeidung, E°-E*, feststeht, ist die
erste der drei oben genannten Fragen — zumin-
dest in der Theorie — beantwortet: Aus dkono-
mischer Sicht ist es sinnvoll, Umweltschutzakti-
vititen so lange auszudehnen, bis die dadurch
zusitzlich verursachten Kosten den zusitzlichen
Nutzen in Form vermiedener Umweltschiden
entsprechen.

2.  Versagen des Marktmechanismus

Die zweite der oben genannten Fragen betrifft
dic FEigenschaften des Marktgleichgewichtes.
Damit der Marktmechanismus zu einer optima-
len Allokation knapper Ressourcen (und damit
auch zu einem optimalen Niveau an Umwelt-
schutzaktivititen) fiihrt, muf3 neben einer Reihe
weiterer formaler Voraussetzungen gewihrleistet
sein, da} sich fiir jedes knappe Gut ein Markt-
preis herausbildet, der alle monetédren und nicht-
monetidren Kosten beinhaltet, die durch seine Be-
reitstellung und seinen Konsum verursacht wer-
den. Bezogen auf die vorliegende Problemstel-
lung implizient diese Forderung, daB sich fiir die
Nutzung der Umwelt als Schadstoffempfinger
ein Preis herausbilden muB, der gerade den
in Schaubild 1 skizzierten Grenzschiden ent-
spricht. Eine solche Preisbildung findet jedoch
ohne umweltpolitische Eingriffe in den Markt-
mechanismus nicht statt. Denn an den betroffe-
nen Umweltmedien existieren in der Regel keine
privaten Eigentumsrechte, und damit gibt es nie-
mand, der mit den Schadstoffverursachern in
Preisverhandlungen treten und eine Entschidi-
gung fiir die Verletzung seiner Eigentumsrechte
fordern konnte.

Der fehlende Preis fiir die Nutzung der Um-
welt als Schadstoffempfinger hat zur Folge, daB
der Markt als Koordinierungsmechanismus ver-
sagt und die Allokation knapper Umweltres-
sourcen in Abwesenheit politischer Eingriffe
nach dem ,,Gesetz des Dschungels erfolgt. Da-
bei kénnen sich die aggressiven Nutzungsan-
spriiche der Schadstoffverursacher uneinge-
schrinkt durchsetzen gegeniiber den defensiven
Nutzungsanspriichen der Konsumenten offentli-
cher Umweltgiiter (Endres 1994: 2). In dem in
Schaubild 1 betrachteten Beispiel wiirde sich

folglich statt der optimalen Allokation E* das
Laissez-faire“-Niveau E° einstellen.

Weiteren Aufschluf3 iiber Ursache und Trag-
weite von Umweltproblemen bietet die Theorie
externer Effekte. Im vorliegenden Fall sind es
die Schadstoffverursacher, die der Allgemeinheit
externe Nachteile (Kosten) in Form einer ver-
minderten Umweltqualitéit aufbiirden. Da letzte-
re aufgrund fehlender Marktbeziehungen nicht in
das privatwirtschaftliche Kalkiil der Verursacher
einflieBen, ergibt sich ein Auseinanderklaffen
von privaten und gesellschaftlichen Kosten. Als
Folge hiervon sind die Marktpreise umweltbe-
lastend produzierter Giiter zu gering, die Nach-
frage ist zu hoch, und es ergibt sich eine entspre-
chende Fehlallokation der Produktionsfaktoren
(z.B. Siebert 1976: 7 f.). Der fehlende Preis fiir
die Nutzung der Umwelt als Schadstoffempfin-
ger schldgt sich also nicht nur unmittelbar in
einer zu hohen Umweltbelastung nieder, sondern
er bewirkt dariiber hinaus auch eine Verzerrung
der gesamten volkswirtschaftlichen Produktions-
struktur, Dieser Effekt ist insbesondere dann von
Bedeutung, wenn die umweltbelastend produ-
zierten Giiter nicht fiir den unmittelbaren Kon-
sum bestimmt sind, sondemn als Vorleistungen in
die Produktion vieler nachgelagerter Stufen ein-
gehen. In diesem Fall wird die betreffende Preis-
verzerrung von Produktionsstufe zu Produk-
tionsstufe weitergegeben und breitet sich dabei
auf einen immer groBeren Kreis von Giitern und
Dienstleistungen aus.

3. Ansatzpunkte umweltpolitischer
Korrekturmafnahmen

Umweltpolitische Mafinahmen zur Korrektur der
Fehlallokation kdnnen an zwei verschiedenen
Eingriffsebenen ansetzen, Zum einen ist es mog-
lich, auf der ordnungspolitischen Ebene die all-
gemeinen Spielregeln wirtschaftlichen Handelns
in einer solchen Weise zu modifizieren, dafl der
Marktmechanismus aus sich selbst heraus — al-
s0 ohne weitere staatliche Einwirkung — das je-
weils gewiinschte Ergebnis erzeugt. Zum ande-
ren ist es moglich, auf der prozefpolitischen
Ebene zu agieren und in jedem einzelnen Pro-
blembereich den angestrebten Zustand durch dis-



kretiondres staatliches Eingreifen herbeizufiih-
ren.

Eine wichtige Unterscheidung betrifft hierbei
die jeweils verfolgte Zielsetzung: Mafnahmen
auf der ordnungspolitischen Ebene trachten stets
danach, externe Nutzen und Kosten moglichst
vollstindig in das Entscheidungskalkiil der Wirt-
schaftssubjekte zu internalisieren, um damit dem
Ideal einer optimalen Ressourcenallokation —
wie etwa E* in Schaubild 1 — mdglichst nahe
zu kommen. Demgegeniiber ist es bei prozeBpo-
litischen MaBnahmen zundchst offen, ob das
O6konomische Optimum angestrebt wird oder le-
diglich die weniger anspruchsvolle Zielsetzung,
einen politisch wie auch immer vorgegebenen
Standard durchzusetzen. Einen ersten Uberblick
iiber Eingriffsebene und Zielsetzung der ver-
schiedenen Varianten umweltpolitischer Korrek-
turmechanismen gibt Ubersicht 1.

a. Ordnungspolitische Ebene

Der klassische ordnungspolitische Vorschlag zur
Bewiltigung von Umweltproblemen besteht in
der Zuweisung umfassender Eigentumsrechte,
die es Schiddigern und Geschédigten erlauben,
das jeweilige Ausmall an Umweltbelastung
durch private Verhandlungen {iber entsprechende
Kompensationszahlungen festzulegen. Wie von
Coase (1960) gezeigt, filhren solche Verhand-
lungen unter einer Reihe von vereinfachenden
Annahmen zur Realisierung des optimalen Ni-
veaus an Umweltschutzaktivititen. Dies gilt ins-
besondere unabhéngig davon, welcher der beiden
beteiligten Parteien das Eigentumsrecht zugewie-
sen wird.

Unter alien denkbaren umweltpolitischen Ein-
griffsméglichkeiten kommt die Zuweisung priva-

ter Eigentumsrechte dem ordnungspolitischen
Ideal eines liberalen Staates, der sich auf das
Setzen von Rahmenbedingungen beschriinkt, am
néchsten. Die praktische Anwendung des Coase-
Theorems scheitert indes an einer Reihe schwer-
wiegender Probleme. So ist die Durchsetzung
privater Eigentumsrechte an Umweltgiitern auf-
grund des fehlenden AusschlieBungsprinzips
hiufig nicht méglich, Hinzu kommt, daf} die von
Coase (1960) nachgewiesenen Optimalititsei-
genschaften nur dann gelten, wenn mit den Ver-
handlungen selbst keinerlei Transaktionskosten
verbunden sind. Letzteres kann jedoch gerade
bei Umweltproblemen, die sich zumeist durch
das Gegeniiberstehen e¢iner kaum vollstindig
identifizierbaren Vielzahl von Schidigern und
Geschédigten auszeichnen, nicht erwartet wer-
den. Im Gegenteil ist bei vielen Umweltproble-
men sogar davon auszugehen, ,,daB3 die Transak-
tionskosten den méglichen Verhandlungsgewinn
iibersteigen werden (Endres 1994: 50). In die-
sem Fall ist es fiir Schiadiger und Geschédigte
selbst bei Existenz wohldefinierter und prinzi-
piell durchsetzbarer Eigentumsrechte nicht loh-
nend, private Verhandlungen tiber das Ausmaf
der Umweltschidigung aufzunehmen.3

Eng verwandt mit der Coase-L&sung sind haf-
tungsrechtliche Ansdtze, bei denen der Gesetz-
geber explizit bestimmt, unter welchen Voraus-
setzungen der Verursacher eines externen Effek-
tes die Geschidigten kompensieren muf}. Fiir den
Fall der verschuldensunabhédngigen Gefihr-
dungshaftung 148t sich hierbei in Analogie zu
Coase zeigen, daB die mit der Schadensersatz-
pflicht einhergehende Internalisierung unter einer
Reihe von vereinfachenden Annahmen stets zu
cinem optimalen Niveau an Umweltschutzaktivi-
titen fiihrt (Endres 1994: 66).

Ubersicht 1 — Eingriffsebene und Zielsetzungen umweltpolitischer MaBnahmen

Ordnungspolitische Ebene

ProzeBpolitische
Ebene

Internalisierungsansatze

Standardorientierte Ansitze —

Zuweisung von Eigentumsrechten
Haftungsrechtlicher Ansatz

Pigou-Steuer

Abgaben und handelbare Nutzungsrechte
Auflagen und Verbote

Quelle: Eigene Darstellung in Anlehnung an Endres (1994).



Indes gilt auch hier, daf} der praktischen Um-
setzung einige schwerwiegende Probleme entge-
genstehen. Insbesondere wire vorauszusetzen,
daf} sich Verursacher, Opfer und Schadensum-
fang stets zweifelsfrei und kostenlos identifizie-
ren lassen. Durch Umweltbelastungen hervorge-
rufene Schéden zeichnen sich aber hiufig gerade
dadurch aus, daf sie nicht einem einzelnen Ver-
ursacher zugerechnet werden konnen und daf
zwischen Ursache und Wirkung nicht selten eine
groBe rdumliche oder zeitliche Distanz liegt. An-
gesichts der komplexen Wirkungszusammenhén-
ge bei der Entstehung solcher Distanz-, Summa-
tions- und Allméihlichkeitsschiden wird es in der
Praxis héufig nicht méglich sein, einen zweifels-
freien Verursacher zu emmitteln und den zur
Durchsetzung von Schadensersatzforderungen
notwendigen Kausalitdtsbeweis zu erbringen.
Haftungsrechtliche Regelungen, von Rehbinder
(1976: 394) nicht ohne Ironie als ,,Lieblingskind
orthodox-liberaler Okonomen* bezeichnet, sind
damit bestenfalls als erginzendes Instrumenta-
riumn von einer gewissen, wenn auch untergeord-
neten, praktischen Bedeutung.4

b. Prozefipolitische Ebene

Der klassische prozefipolitisch orientierte Inter-
nalisierungsansatz geht auf den Vorschlag von
Pigou (1920) zuriick, die Verursacher von Um-
weltbelastungen mit einer Steuer zu belegen, die
gerade dem Grenzschaden im Optimum ent-
spricht (wie zum Beispiel ¢* in Schaubild 1).

Unter der Annahme kostenminimierenden Ver-
haltens seitens der Verursacher fiihrt auch dieser
Ansatz zu einem optimalen Niveau an Umwelt-
schutzaktivitédten (z.B. Endres 1994 90 ff.).

Die fiir eine solche Losung erforderliche Be-
stimmung des optimalen Steuersatzes scheitert in
der Praxis allerdings an einer Reihe schwerwie-
gender Informationsprobleme (vgl. Abschnitt
111.1.b). Fiir den praktischen umweltpolitischen
Einsatz ist die Pigou-Steuer damit ebenso unge-
eignet wie die Coase-Lisung. Die Bedeutung
dieser idealtypischen Internalisierungsmechanis-
men besteht vielmehr darin, dal sie den Aus-
gangspunkt fiir die Entwicklung einer Reihe von
politikndheren  Instrumentvarianten  bilden
(Endres 1994: 96).

Bei diesen standardorientierten Ansitzen wird
auf die anspruchsvolle Zielsetzung einer umfas-
senden Internalisierung verzichtet. Statt dessen
wird hier lediglich die Realisierung eines poli-
tisch vorgegebenen und nicht notwendigerweise
optimalen Umweltstandards verfolgt. Dabei sind
zwel Entscheidungsebenen zu durchlaufen: Zu-
ndchst ist im Rahmen der umweltpolitischen
Zielbestimmung festzulegen, welches Niveau an
Umweltschutz im jeweiligen Einzelfall ange-
strebt werden soll (vgl. Kapitel III); anschlie-
Bend ist im Rahmen der umweltpolitischen In-
strumentenwahl eine Entscheidung \dariiber zu
treffen, durch welche konkreten MaBnahmen
diese Vorgaben in zielkonformes Verhalten auf
der Verursacherebene umgesetzt werden (vgl.
Kapitel IV und V).

III. Umweltpolitische Zielbestimmung

Wie sich unmittelbar aus dem in Kapitel IT dis-
kutierten Optimierungskalkiil ableiten 148t, be-
findet sich das im theoretischen Idealfall anzu-
strebende Niveau an Umweltschutzaktivititen
gerade dort, wo Grenzkosten und Grenznutzen
der Schadensvermeidung iibereinstimmen (zum
Beispiel £* in Schaubild 1). Die Umsetzung die-
ser theoretischen Handlungsanweisung erfordert
eine monetdre Quantifizierung der Nutzen und
Kosten umweltentlastender Mafnahmen, die in
der Praxis mit zahlreichen Abgrenzungs-, Infor-

mations- und Bewertungsproblemen verbunden
ist (vgl. den folgenden Abschnitt III1.1). Auf-
grund dieser Schwierigkeiten ist es bisher nicht
gelungen, das volkswirtschaftlich ,,optimale® Ni-
veau an Umweltschutz auch nur in einem einzi-
gen konkreten Anwendungsfall zu bestimmen
(vgl. Endres und Finus 1996). Das Kriterium der
Okonomischen Optimalitdt kann deshalb die
letztendlich von der politischen Ebene’vorzuneh-
mende Zielbesimmung nicht ersetzen. Aber es
kann als Leitbild und Orientierungshilfe fiir die
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Formulierung rationaler umweltpolitischer Ziel-
vorstellungen dienen, die ansonsten Gefahr lau-
fen, sich im Gestriipp aus Gruppeninteressen,
Ignoranz und falsch verstandenen Umwelt-
schutzmotiven zu verlieren.

1. Probleme der quantitativen Ziel-
bestimmung

Die Feststellung des volkswirtschaftlichen Opti-
mums erfordert, dal die Nutzen und Kosten der
betreffenden Umweltschutzaktivititen quanti-
fiziert und gegeneinander abgewogen werden.
Dabei ist zu beachten, dafl es im Gegensatz zur
Vorgehensweise der traditionellen Projektbewer-
tung nicht gentigt, lediglich die Nutzen und Ko-
sten fiir ein einzelnes, a priori definiertes Niveau
an Umweltschutzaktivitdien zu emmitteln. Viel-
mehr ist es erforderlich, die jeweiligen Nutzen
und Kosten fiir variierende Aktivititsniveaus zu
bestimmen, so daf sich der Verlauf der zugrun-
deliegenden funktionalen Zusammenhinge —
wic z.B. K(E) und S(£) in Schaubild 1 — még-
lichst vollstindig approximieren ldft. Obgleich
dic hierfiir verfiigbaren Verfahren seit Beginn
der siebziger Jahre kontinuierlich verbessert und
weiterentwickelt wurden, bestehen insbesondere
bei der Quantifizierung der Nutzenseite noch
zahlreiche ungelOste Probleme, die einer eindeu-
tigen Feststellung des optimalen Niveaus an Um-
weltschutz entgegenstehen. Die grofie Aufmerk-
samkeit, die den Problemen der monetidren Be-
wertung von Umweltqualitit geschenkt wurde
(vgl. z.B. Pommerehne und Romer 1992; Ewers
und Rennings 1996), sollte jedoch nicht dariiber
hinwegtduschen, dal auch die andere Seite des
betrachteten Optimierungskalkiils, ndmlich die
Quantifizierung der Kosten von Umwelischutz-
mafinahmen, mit zahlreichen Schwierigkeiten
verbunden ist.

a. Quantifizierung der Kostenseite

Zur Bestimmung der gesamtwirtschaftlichen Ko-
sten von Umweltschutzaktivititen stehen zwei
unterschiedliche Vorgehensweisen zur Verfii-
gung, die in der Literatur als ,,bottom up‘- und
»top down‘-Ansatz bekannt sind. Das Grund-

prinzip dieser beiden Vorgehensweisen und die
Jjeweils zu beachtenden Probleme werden im fol-
genden am Beispiel der Kohlendioxid-Vermei-
dung illustriert.5

., Bottom up “-Ansatz

Im Rahmen des ,bottom up“-Ansatzes werden
konkrete technologische Méglichkeiten der CO,-
Vermeidung auf ihre Kosten und Einspa-
rungseffekte hin untersucht. Im Idealfall werden
dabei alle Stufen von der Energicerzeugung bis
zum Endverbraucher berticksichtigt, so daB sich
ein moglichst umfassendes Bild der verfiigbaren
Einsparungspotentiale ergibt. In einem zweiten
Schritt werden dann die jeweiligen Durch-
schnittskosten pro Tonne vermiedener CO,-
Emissionen berechnet und die einzelnen Optio-
nen nach ihrer Wirtschaftlichkeit angeordnet.
Werden hierbei die kumulierten Einsparungspo-
tentiale in Abhéngigkeit von den jeweiligen Ko-
sten dargestellt, so kann der resultierende Kur-
venverlauf als technologisch determinierte Ver-
meidungskostenfunktion interpretiert werden
(vgl. z.B. Johannson und Swisher 1994).

Ein spezifisches Charakteristikum von
,bottom up“-Schitzungen besteht darin, daf}
hiufig umfangreiche Einsparpotentiale zu nega-
tiven Kosten identifiziert werden. Solche Ergeb-
nisse fiihren jedoch unmittelbar zu der klassi-
schen ,free lunch“-Frage, wieso sich diese
(scheinbar) kostensenkenden MaBnahmen nicht
bereits ohne umweltpolitischen Eingriff durch-
setzen konnten (Nordhaus 1991: 48). Hierfiir
bietet die Literatur zwei einander erginzende Ar-
gumentationslinien. So ist zum einen davon aus-
zugehen, daB8 die genannten Schitzungen haufig
unvollstindig sind, indem sie wichtige Faktoren
wie etwa Transaktionskosten, Umstellungs- und
Anpassungskosten sowie technische und regula-
torische Risiken aufler acht lassen. Dariiber hin-
aus ist gerade im CO,-Fall zu vermuten, daf
sich selbst solche Vemeidungsoptionen, dic tat-
sdchlich mit einer Kostensenkung verbunden wi-
ren, aufgrund bestehender Marktunvolikommen-
heiten nicht durchsetzen kénnen. Hier werden in
der Literatur vor allem Finanzierungsrestriktio-
nen, unvollkommene Information und ineffizien-
te Angebotsstrukturen im Energiesektor hervor-
gehoben (z.B. von Jochem und Gruber 1990).



Ein weiteres Problem von ,,bottom up*-Schiit-
zungen besteht darin, daB es sich in der Regel
T eine reine Addition partialanalytisch festge-
stellter Vermeidungspotentiale handelt, die in der
Praxis jedoch hdufig nicht unabhingig vonein-
ander sind, so dal} die Gefahr der Doppelzéihlung
besteht. Hinzu kommt, daB die praktische
Durchsetzung der als kostengiinstig identifizier-
ten Vermeidungsoptionen gerade im CO,-Fall
mit splirbaren gesamtwirtschaftlichen Effekten
einhergehen wiirde. Dies betrifft die Anderung
von relativen Preisen und Terms of Trade sowie
die hieraus resultierenden Nachfrageumschich-
tungen und die entsprechenden Anpassungsreak-
tionen der Produzenten. Werden solche Riick-
wirkungen in die Betrachtung einbezogen, so
lassen sich die tatsichlichen gesamtwirtschaft-
lichen Kosten der Emissionsvermeidung nur
noch als Anderung des Sozialprodukts gegen-
iiber einem entsprechenden Referenzpfad ange-
ben, und der in ,,bottom up“-Ansiizen verwen-
dete Kostenbegriff, der nur den direkten Res-
sourcenverzehr umfaBt, verliert an Aussage-
kraft. Mithin sind ,bottom up“-Schitzungen
strenggenommen nur bei Umweltproblemen von
geringer Okonomischer Reichweite zuldssig. In
allen anderen Fillen, in denen spiirbare gesamt-
wirtschaftliche Effekte zu erwarten sind, ist dem
,»iop down“-Ansatz der Vorzug zu geben.

»Top down“-Ansatz

Im Gegensatz zu ,,bottom up“-Schitzungen be-
ruht der ,,top down*-Ansatz nicht auf der Analy-
se konkreter technologischer Vermeidungsoptio-
nen, sondern auf der Modellierung der prinzi-
piellen makrodkonomischen Zusammenhénge
zwischen wirtschaftlicher Aktivitit und Umwelt-
belastung. So wird im CO,-Fall die Technologie
der betrachteten Sektoren in der Regel durch in-
einander verschachtelte Produktionsfunktionen
vom CES- bzw. Cobb-Douglas-Typ beschrie-
ben, die auf der hchsten Aggregationsstufe die
Faktoren Arbeit, Kapital und Energie zusam-
menfassen und auf den darunter liegenden Stu-
fen die entsprechenden Substitutionsméglichkei-
ten zwischen den verschiedenen Energietrigern
abbilden (vgl. z.B. Manne und Richels 1990).
Durch diesen mehrstufigen Aufbau kénnen alle
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Vermeidungsoptionen von der Energieerzeugung
bis zum Endverbraucher beriicksichtigt werden,

Die prinzipielle Vorgehensweise aller ,top
down“-Schétzungen besteht darin, zunichst ein
»business as usual““-Szenario zu berechnen, das
die zukiinftige Entwicklung von Sozialprodukt
und Emissionen unter Fortschreibung des Status
quo darstellt. In einem zweiten Schritt werden
dann umweltpolitische Mafinahmen, wie etwa
die Erhebung einer Emissionsabgabe, in das Mo-
dell eingefiihrt und einer emeuten Simulation zu-
grunde gelegt, deren Zeitpfade dann mit dem
»business as usual“‘-Szenario verglichen werden.
Die hierbei festgestellten Unterschiede in der je-
weiligen Entwicklung des Sozialprodukts lassen
sich als gesamtwintschaftliche Kosten der
Schadstoffvermeidung interpretieren. Letztere
sind in ,,top down*-Modellen typischerweise ab-
hingig von (a) den angestrebten Reduzierungs-
zielen im Verhéltnis zum jeweiligen ,,business as
usual“-Szenario und (b) den im Modell enthalte-
nen Vermeidungs- bzw. Substitutionsméglich-
keiten, wobei in der langfristigen Perspektive
insbesondere die Existenz einer moglichen
,.backstop*-Technologie® von groBer Bedeutung
ist (vgl. z.B. Hoeller et al. 1991: 52 ff. fiir den
COz—FaH).

»Top down‘-Schitzungen erfordern im Ver-
gleich zum ,,bottom up“-Ansatz ein wesentlich
hoheres MaB3 an Informationen. Denn wihrend
sich der ,,bottom up*“-Ansatz auf eine partialana-
Iytische Betrachtung technologisch determinier-
ter Vermeidungskosten beschrénkt, sind bei ,,top
down“-Schitzungen alle relevanten gesamtwirt-
schaftlichen Verflechtungen in die Analyse ein-
zubeziechen. Hierzu kommen in der Regel nur
empirische allgemeine Gleichgewichtsmodelle
von erheblicher Komplexitdt in Betracht (vgl.
z.B. Klepper et al. 1994). Dabei ist insbesondere
zu beachten, da8 die Erhebung einer Energieab-
gabe oder dhnlich weitreichende umweltpoliti-
sche Mafnahmen haufig auch mit signifikanten
auflenwirtschaftlichen  Effekten  verbunden
sind,” so daB eine Modellierung der binnenwirt-
schaftlichen Verflechtungen allein nicht aus-
reicht, um zu einer realistischen Schitzung der
gesamtwirtschaftlichen Kosten zu gelangen. In
diesem Fall sind multi-regionale Gleichge-
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wichtsmodelle erforderlich, bei denen die Han-
delsbezichungen zwischen den verschiedenen
Modellregionen explizit beriicksichtigt werden.?

Zusammenfassend 148t sich feststellen: Bei
Umweltproblemen ohne nennenswerte gesamt-
wirtschaftliche Effekte 148t sich die Kostenseite
des umweltpolitischen Entscheidungsproblems
durch verhiltnisméfig einfach zu handhabende
,.bottom up“-Ansdtze quantifizieren. Wird dage-
gen die Erhebung einer Energieabgabe oder eine
dhnlich weitreichende Mafinahme betrachtet, so
lassen sich die gesamtwirtschaftlichen Kosten
nur noch im Rahmen von ,,top down*-Modellen
bestimmen, deren Entwicklung und Anwendung
mit zahlreichen konzeptionellen Problemen ver-
bunden ist (zu einer Ubersicht vgl. Klepper et al.
1994).

b. Quantifizierung der Nutzenseite

Ein aus methodischer Sicht hichst bedeutsamer
Unterschied zwischen der Kosten- und der Nut-
zenseite des umweltpolitischen Entscheidungs-
problems besteht in der Dimensionierung der je-
weils betrachteten Grofien: Wéhrend sich die
Kosten von Umweltschutzaktivitidten zumeist als
unmittelbare Wertgrofe angeben lassen (z. B. x
Millionen DM), sind die zugehdérigen Nutzen a
priori nur als eine rein physische Mengengrofie
feststellbar (z. B. y Tonnen vermiedener CO,-
Emissionen). Um von dieser Information zu
einer operationalen Grofe im Sinne des ¢kono-
mischen Optimierungskalkiils zu gelangen, sind
zwei Schritte erfordertich. Zunichst muf3 ermit-
telt werden, welche konkreten (Umwelt-)Schi-
den durch die betrachtete MaBinahme vermieden
werden konnen, und anschlieffend ist zu fragen,
wieviel es der Gesellschaft wert ist, die betref-
fenden Schiden zu vermeiden. Wihrend der
erste dieser beiden Schritte primér naturwissen-
schaftliche Fragestellungen betrifft, ist die mo-
netdre Bewertung eine origindr wirtschaftswis-
senschaftliche Aufgabe, dic in der Literatur ent-
sprechend groBe Aufmerksamkeit gefunden hat.9

Bewertungsverfahren

Das grundsitzliche Problem der monetédren Be-
wertung von Umweltverschlechterungen besteht
darin, da sich die Préferenzen fiir saubere Luft,

Naturschutz etc. in der Regel nicht in unmittel-
bar beobachtbaren Marktpreisen niederschlagen,
so daB auf entsprechende Schitzungen und
Hilfskonstruktionen  zuriickgegriffen  werden
muf}. Die hierfiir gebrduchlichen Methoden las-
sen sich unterteilen in direkte und indirekte Ver-
fahren der Priferenzermittlung (vgl. z.B. Ewers
und Rennings 1996).

Direkte Verfahren der Priferenzemittlung be-
ruhen entweder auf der Simulation kiinstlicher
Mirkte fiir Umweltqualitidt oder auf der unmit-
telbaren Befragung der potentiell von einer Um-
weltverschlechterung betroffenen Wirtschafts-
subjekte (contingent valuation). Gegen direkte
Befragungen zur Ermittlung der Zahlungsbereit-
schaft fiir bestimmte Umweltgiiter wird héufig
eingewandt, die Probanden unterldgen einem
strategischen Anreiz, ihre wahren Priferenzen
zu verschleiern und eine je nach Befragungssi-
tuation verzerrte Zahlungsbereitschaft anzuge-
ben. Die Resultate zahlreicher experimenteller
Studien sprechen jedoch dafiir, daB3 strategisches
Verhalten in der Praxis eine vergleichsweise ge-
ringe Rolle spielt (Pommerehne und ROmer
1992: 195). Schwerwiegender jedoch ist die hiu-
fig zu beobachtende Neigung der Probanden, die
Begrenztheit ihres verfiigharen Budget zu iiber-
sehen und bei der spontanen Bewertung eines
einzelnen, isoliert betrachteten Problems eine
viel zu hohe Zahlungsbereitschaft anzugeben.

Dieses Konsistenzproblem wird bei der Simu-
lation kiinstlicher Mirkte fiir Umweltqualitit
umgangen, denn hier wird den Probanden ein zu-
vor festgelegtes Budget zugeteilt, das sie im
Rahmen einer hypothetischen Spielsituation auf
verschiedene umweltpolitische Verwendungs-
zwecke aufteilen koénnen (Pommerchne und
Romer 1992: 196 {f.). Bedingt durch den héhe-
ren Aufwand 14t sich in dieses Verfahren je-
doch nur eine wesentlich geringere Anzahl von
Probanden einbezichen, die zudem bereits ein ge-
wisses MaB3 an Vorbildung aufweisen miissen,
um die vergleichsweise komplexe Spielsituation
tiberhaupt bewiltigen zu konnen. Insofern er-
scheinen Marktsimulationen zur Gewinnung re-
prdsentativer Ergebnisse wenig geeignet.

Indirekte Verfahren der Priferenzermittlung
beruhen auf der Beobachtung von Entscheidun-
gen auf realen Miérkten, die in einem bestimmten



Zusammenhang mit den zu bewertenden Um-
weltglitern stehen (zum folgenden vgl. Pom-
merchne und Roémer 1992: 174 ff.). Entstchen
etwa bei der Inanspruchnahme eines bestimmten
offentlichen Umweligutes komplementdre priva-
te Kosten (z.B. Transportkosten), so bildet die
Summe der von allen Nutzern aufgewendeten
Kosten einen Indikator fiir Gesamtwertscht-
zung des betreffenden Gutes. Mit diesem als
»Transportkostenansatz bekannten Verfahren
148t sich allerdings nur eine eng eingegrenzte
Gruppe von Umweltgiitern bewerten (z.B. Na-
turparks). Hinzu kommt, daB die Beobachtung
von Marktdaten nur Riickschliisse auf solche
Nutzenkomponenten zuldft, die von der tatsdch-
lichen Inanspruchnahme des betreffenden Gutes
abhidngen. Dariiber hinausgehende Nutzenkom-
ponenten, wie etwa Existenz- und Optionswerte,
bleiben demgegeniiber unberiicksichtigt.

Wihrend der Transportkostenansatz auf der
Beobachtung komplementdrer privater Kosten
beruht, werden im Rahmen des Vermeidungsko-
stenansatzes substitutive private Kosten als Be-
wertungsmafstab herangezogen. So a8t sich
etwa der Nutzen von Lirmschutzmafnahmen
quantifizieren anhand der privaten Kosten, die
die betroffenen Individuen fiir den Einbau von
Schallschutzfenstern aufwenden. Dabei ergeben
sich allerdings zahlreiche Abgrenzungsprobleme,
denn die betrachteten Ausgaben sind hiufig mit
Zusatznutzen verbunden, die tiber den zu be-
wertenden Tatbestand hinausgehen (z.B. Heiz-
kostenerspamis durch Schallschutzfenster).

Ein weiteres indirektes Bewertungsverfahren
ist schlieBlich die ,hedonistische Preisanalyse®,
bei der versucht wird, regionale Unterschiede in
Héuser- und Grundstiickspreisen mit den jewei-
ligen Umweltcharakteristiken der einzelnen Re-
gionen in Verbindung zu bringen. Dabei 148t
sich mit Hilfe 6konometrischer Verfahren schit-
zen, welchen EinfluB etwa ein variierender Grad
an Luftverschmutzung auf die Zahlungsbereit-
schaft der Individuen hat. Dieser Ansatz fiihrt
allerdings nur dann zu aussagekriftigen Ergeb-
nissen, wenn die Unterschiede in dem betrachte-
ten Umweltmerkmal zwischen den einzelnen Re-
gionen hinreichend stark ausgeprigt sind und
wenn sonstige verzerrende Faktoren ausge-
schlossen werden kénnen.

Bibliothek _des institu_ts‘

fir Weltwirtschatt Kie ;.

Identifikationsprobleme

Wie diese Aufzdhlung zeigt, steht fiir die mone-
tire Bewertung von Umweltschutzmafinahmen
zwischenzeitlich eine breite Palette empirisch er-
probter Verfahren zur Verfiigung. Dabei sollte
Jedoch nicht vergessen werden, dafl dic Moneta-
risierung erst den zweiten Schritt darstellt, der
zunichst eine moglichst klare Identifikation des
zu bewertenden Schadensphidnomens selbst vor-
ausgehen mufl. So ist das ausgefeilteste Skono-
mische Bewertungsverfahren ohne jeden Nutzen,
solange nicht zweifelsfrei geklirt ist, welche Ef-
fekte mit welchen Folgen und gegebenenfalls
welcher Eintrittswahrscheinlichkeit zu erwarten
sind.

Das genannte Identifikationsproblem mag tri-
vial sein, wenn es etwa um die Frage geht, ob
ein bisher zu Naherholungszwecken genutztes
Gebiet fiir eine Industrieansiedlung freigegeben
werden soll. Hier sind die betrachteten Alternati-
ven klar definiert, und der Nutzen-Kosten-Ana-
lytiker kann unmittelbar zur Bewertung schrei-
ten. Dieses in der Literatur hdufig zitierte Bei-
spiel stellt in seinem geringen Komplexititsgrad
jedoch nicht den Regelfall dar. Vielmehr sicht
sich die umweltpolitische Zielbestimmung in der
Praxis zumeist mit einer Vielzahl von Unsicher-
heiten konfrondert. Denn die Konsequenzen an-
thropogener Umweltbeeinflussungen sind in der
Regel nicht nur duBerst vielfiltig, sondern auf-
grund der unvollstindigen Kenntnis natiirlicher
Regelkreisldufe und Wechselwirkungen auch nur
in Teilbereichen absehbar.

Ein extremes Beispiel fiir die Komplexitit
umweltpolitischer Probleme sind die méglichen
Auswirkungen des anthropogenen Treibhausef-
fektes, die sich bis heute nur unvollstindig und
mit erheblicher Unsicherheit identifizieren las-
sen. Schaubild 2 gibt einen Uberblick iiber die
unmittelbar zu erwartenden Auswirkungen einer
Klimaerwidrmung, wobei eventuelle sozio-tko-
nomische Folgeeffekte (Wanderungsbewegun-
gen, verschirfte Verteilungskonflikte, etc.) noch
nicht beriicksichtigt sind. In Anbetracht der
Tragweite und Komplexitdt dieser Zusammen-
hinge diirfte die Frage der monetdren Bewer-
tung in der Tat zweitrangig erscheinen.
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Schaubild 2 — Mogliche Folgen des anthropogenen Treib-
hauseffektes

Gelfahrdung von

Meeresspiegelanstieg S0rme'] Kostenzonon

Extreme Austrocknung von
Wetterereignisse Durren | semiariden Gebieten

—I Verluste an Artenvielfalt

Verluste in Land-, Forst-
— ] und Fischereiwirtschaft

Verschigbung von
Klimazonen

Erhéhte Luftbelastung in
Ballungsraumen

Temperaturanstieg

‘b1 Ausbreitung von
Infektionskrankheiten

Quelle: In Abdnderung von Masuhr et al. (1992).

Zeitliche Dimension

Eine weitere Schwierigkeit der Okonomischen

Beurteilung von Umweltschutzmafinahmen wird

bei Einbeziehung der zeitlichen Dimension deut-
lich. Da Umweltprobleme héufig langfristiger
Natur sind, lassen sich mdogliche umweltpoliti-
sche Handlungsoptionen nur im Rahmen einer
intertemporalen Nutzen-Kosten-Abwigung be-
urteilen. Bei der Auswahl des hierbei anzuwen-
denden Planungshorizonts sind zwei Probleme
gegeneinander abzuwigen. Einerseits erfordern
die weitreichenden und zum Teil erst mit erhebli-
cher Zeitverzogerung auftretenden Konsequen-
zen anthropogener Umweltbeeinflussungen einen
moglichst langen Planungshorizont. Andererseits
werden aber die verfiigbaren Informationen {iber
die langfristige Entwicklung der Rahmendaten
mit wachsendem Analysezeitraum immer unsi-
cherer und spekulativer, so da8 die resultieren-
den Ergebnisse an Aussagekraft einbiiien. Hier
einen ausgewogenen KompromiB3 zu finden ist
nur im konkreten Einzelfall unter Beriicksichti-
gung der jeweiligen Rahmenbedingungen még-
lich.

Ein zweites, mindestens ebenso grofies Pro-
blem betrifft die Diskontierung zukiinftiger Nut-
zen und Kosten. Die Frage, welche Diskontrate
bei der Bewertung alternativer umweltpolitischer
Handlungsoptionen verwendet werden sollte,
wird in der wirtschaftswissenschaftlichen Litera-
tur duBerst kontrovers diskutiert. Dabei reichen

die unterschiedlichen Standpunkte, die jeweils
fiir sich betrachtet mit einer durchaus plausiblen
Begriindung aufwarten kénnen, von einer Ableh-
nung jeglicher Diskontierung bis hin zu Diskon-
traten jenseits von 10 % (vgl. z. B. Lind 1982).
So steht der Nutzen-Kosten-Analytiker vor dem
Dilemma, daf es einerseits eine eindeutig , rich-
tige* Diskontrate nicht gibt, andererseits aber
die resultierende Bewertung in starkem Male
von der gewéhlten Diskontrate abhangt.

Als besonders problematisch erweist sich in
diesem Zusammenhang, daB die Kosten von
Umwelischuizmafinahmen in der Regel sofort
anfallen, wihrend die Nutzen hiufig erst mit ei-
nen erheblichen zeitlichen Verzogerung auftre-
ten. Durch diese zeitliche Asymmetrie von Nut-
zen und Kosten impliziert jede Diskontierung
eine systematische Verzerrung in Richtung auf
eine ,Laissez-faire“-Politik. Als extremes Bei-
spiel 146t sich auch hier wieder der anthropogene
Treibhauseffekt nennen, denn aufgrund der aus-
gleichenden thermischen Wirkung des Ozeans
vergehen mehrere Dekaden, bis sich das Klima-
system an den durch die jeweiligen Treibhaus-
gasemissionen determinierten Gleichgewichts-
pfad angepaflt hat. Dementsprechend werden
auch die Nutzen klimapolifischer MafBnahmen
erst mit einer Zeitverzdgerung von mehreren De-
kaden wirksam, so daB die Hohe der Diskontrate
einen entscheidenden EinfluB} auf das ,,optimale*
Niveau an Klimaschutz hat.

Betrégt die mittlere ZeitverzOgerung zum Bei-
spiel 60 Jahre und wird hier eine Diskontrate
von 2 % angewendet, so ist es rentabel, das Ni-
veau an Klimaschutz solange auszudehnen, bis
die letzte eingesetzte D-Mark zukiinftige Klima-
schédden in dreifacher H6he vermeidet. Wird die
Diskontrate dagegen auf 7 % erhoht, so ist die
Rentabilititsgrenze bereits erreicht, wenn die
letzte eingesetzte D-Mark zukiinftige Schiden in
sechzigfacher Héhe vermeidet.

C. Konzeptionelle Grenzen der Nutzen-
Kosten-Analyse

Verteilungsprobleme

Bereits das zuletzt genannte Beispiel deutet dar-
auf hin, daf die traditionelle Vorgehensweise der
Nutzen-Kosten-Analyse bei der Beurteilung von



Umweltproblemen an konzeptionelle Grenzen
stdBt. Werden Zeithorizonte von mehreren Gene-
rationen betrachtet, so 14t sich bei Anwendung
einer hinreichend hohen Diskontrate nahezu jede
zukiinftige Katastrophe als Bestandteil eines
okonomisch ,,optimalen Planes ausweisen. Die
Diskontierungsfrage allein greift jedoch zu kurz,
um das Grundproblem der umweltpolitischen
Zielbestimmung mit Hilfe der Nutzen-Kosten-
Analyse zu erfassen. So wurde das Instrumenta-
rium der Nutzen-Kosten-Analyse urspriinglich
fiir die Beurteilung offentlicher Investitionspro-
jekte etwa im Verkehrsbereich entwickelt. Bei
der Interpretation der aus einer solchen Analyse
resultierenden Ergebnisse ist zu beachten, dafl
die durch einen positiven Nettonutzen angezeigte
Moglichkeit zu einer Wohlfahrtsverbesserung
nur dann auch fiir jedes Individuum eine Verbes-
serung darstellt, wenn diejenigen, die bei Durch-
fiilhrung des Projektes einen Nachteil erleiden,
hierfiir entsprechend kompensiert werden. Da
eine solche Kompensation in der Praxis regel-
méBig unterbleibt, kénnen auch Projekte mit ho-
hem Nettonutzen zu erheblichen verteilungspoli-
tischen Problemen fiihren.

Diese ,,Blindheit” des Nutzen-Kosten-Kriteri-
ums gegeniiber Verteilungsaspekten kann nur
dann vemnachlissigt werden, wenn gewihrleistet
ist, daf (a) die zu beurteilenden Projekte fiir sich
betrachtet jeweils nur eine geringfiigige Auswir-
kung fiir die betroffenen Individuen haben, und
(b) keine Gruppe von Individuen bei den einzel-
nen Projektentscheidungen systematisch bevor-
zugt oder benachteiligt wird, so daB sich indivi-
duelle Vor- und Nachteile zumindest in der Ten-
denz ausgleichen konnen.

In den traditionellen Einsatzfeldern der Nut-
zen-Kosten-Analyse mdgen diese beiden Voraus-
setzungen zumeist erfiillt sein — bei Umwelt-
problemen sind sie es hdufig nicht. Als extremes
Beispiel kann auch hier wieder der anthropogene
Treibhauseffekt dienen. In diesem Fall ist es of-
fensichtlich, daB die in Frage stehenden Ent-
scheidungen fiir einzelne Gruppen von Indivi-
duen zu Schiden von existenziellem Ausmal
filhren konnen; und es ist ebenso offensichtlich,
daB die Nutzen unterlassener KlimaschutzmaB-
nahmen in Form niedriger Energiepreise vor al-
lem den heute lebenden Generationen zugute
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kommen, wéhrend die Kosten in Form mannig-
faltiger Klimaschdden aufgrund der zeitverzo-
gerten natiirlichen Adaptionsmechanismen erst
weit in der Zukunft anfallen und damit den Ver-
tretern der nachfolgenden Generationen aufge-
biirdet werden.

An diesen Uberlegungen wird deutlich, daB
die iibliche Vorgehensweise der Nutzen-Kosten-
Analyse aus verteilungspolitischen Griinden nur
bei ,kleinen* bis ,,mittelgroen” Umweltproble-
men zulissig ist. Handelt es sich dagegen um
Fragestellungen existenziellen AusmaBes, so
wird es unvermeidlich, die mechanische Auf-
rechnung von Nutzen und Kosten durch vertei-

lungspolitisch motivierte Uberlegungen zu er-

génzen. Im konkreten Beispiel des Treibhausef-
fektes kénnte dies etwa im Sinne der intergenera-
tiven Verteilungsgerechtigkeit implizieren, daB
ein bestimmtes Niveau an langfristiger Klima-
verdnderung als maximal tolerierbarer Grenz-
wert vorgegeben wird.

Probabilistische Grofrisiken

Weitere Probleme der Nutzen-Kosten-Analyse
ergeben sich bei der Betrachtung probabilisti-
scher Grofrisiken, wie etwa Kemnschmelzunfil-
le. So weisen Ewers und Rennings (1996) darauf
hin, daB die Verwendung statistischer Erwar-
tungswerte zu fragwiirdigen Ergebnissen fiihrt,
wenn die beiden zugrundeliegenden Komponen-
ten ,,Schadensausmaf* und ,,Unfallwahrschein-
lichkeit“ extreme Werte annehmen. In solchen
Fillen empfichlt der Rat von Sachverstindigen
fiir Umweltfragen (1994: 61), Eintrittswahr-
scheinlichkeit und Schadensmag als eigensténdi-
ge Groflen zu bewerten, so daB sich unabhdngig
von der Eintrittswahrscheinlichkeit die Frage
nach der Hohe eines maximal akzeptablen Scha-
densausmalBes ergibt. In diesen Fillen ist die
Nutzen-Kosten-Analyse um zusétzliche Restrik-
tionen zu ergénzen,

Grenzen der Bewertbarkeit

Der fundamentalste aller Einwidnde gegen die
Nutzen-Kosten-Analyse betrifft schlieBlich die
Frage, ob es in der Tat méglich und vor allem
unter ethischen Gesichtspunkien auch vertretbar
ist, jedem Ding einen monetidren Gegenwert zu-
zumessen. Unter Riickgriff auf Kant (1961: 87)
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4Bt sich die Trennungslinie zwischen Bewertba-
rem und prinzipicll Unbewertbarem nach dem
Prinzip der funktionalen Ersetzbarkeit ziehen
(vgl. hierzu auch Hampicke 1993):

»im Reich der Zwecke hat alles entweder einen
Preis oder eine Wiirde. Was einen Preis hat, an des-
sen Stelle kann auch etwas anderes als Aquivalent
gesetzt werden; was dagegen tiber allen Preis erha-
ben ist, mithin kein Aquivalent verstattet, das hat
eine Wiirde®.

Das hier als ,,Wiirde* umschriebene Phino-
men bezeichnet einen intrinsischen Wert, der
losgeldst von allen instrumentellen Uberlegungen
steht: Etwas ist nicht Mittel zum Zweck, sondemn
ein Zweck ,,an sich. Dabei ergibt sich fiir die
Nutzen-Kosten-Analyse das Problem, daf} intrin-
sische Werte aufgrund des fehlenden Referenz-
punktes keinerlei monetédrer Quantifizierung zu-
ganglich sind und sich der Verlust an solchen
Werten folglich in den resultierenden Ergebnis-
sen nicht widerspiegelt. In Fillen, in denen be-
deutende intrinsische Werte zur Disposition ste-
hen, fiihrt die mechanische Aufrechnung allein
der quantifizierbaren Nutzen- und Kostenkom-
ponenten zu keinerlei aussagefdhigem Ergebnis.
Vielmehr wird es auch hier erforderlich, die Nut-
zen-Kosten-Analyse durch exogene Restriktio-
nen hinsichtlich der Unverletzbarkeit bestimmter
Werte zu erginzen.

d. Praktische Bedeutung der Nutzen-
Kosten-Analyse

Das Instrumentarium der Nutzen-Kosten-Analy-
se und der hierauf aufbauende konomische Op-
timalititsbegriff liefem eine wertvolle Entschei-
dungshilfe fiir die umweltpolitische Zielbestim-
mung. Denn nur durch eine systematische &ko-
nomische Durchdringung wird es moglich, die
Vor- und Nachteile der zur Wahl stehenden
Handlungsalternativen offenzulegen und gegen-
einander abzuwégen. Trotz aller in den letzten
beiden Dekaden erzielten Fortschritte bei der
Okonomischen Bewertung umweltpolitischer
Handlungsalternativen ist die Nutzen-Kosten-
Analyse aber kein Deus ex machina, der den po-
litischen Entscheidungstriger von seinem letzt-
endlich zu treffenden (Wert-)Urteil entbinden

konnte. Denn nach wie vor gilt, daB sich auf-
grund zahlreicher Abgrenzungs-, Informations-
und Bewertungsprobleme in der praktischen An-
wendung kein eindeutiges volkswirtschaftliches
,Optimum* bestimmen 148t. Hinzu kommt, dafl
das fiir die Bewertung vergleichsweise tiber-
schaubarer offentlicher Investitionsprojekte ent-
wickelte Instrumentarium der Nutzen-Kosten-
Analyse an zahlreiche konzeptionelle Grenzen
stoft, wenn es unbesehen auf die Beurteilung
umweltpolitischer Handlungsalternativen —mit
weitreichenden und kaum {iiberschaubaren Kon-
sequenzen iibertragen werden soll. Hier ist es in
der Regel erforderlich, die mechanische Abwi-
gung von monetarisierten Kennziffern durch
exogene Restriktionen zu erginzen. Letztere
kénnen freilich nur von der politischen Ebene
vorgegeben werden.

2. Zielbestimmung auf der politischen
Ebene

Wie Endres und Finus (1996) feststellen, hatten
die auf Nutzen-Kosten-Uberlegungen basieren-
den Empfehlungen der UmweltSkonomik bisher
,nur in den seltensten Féllen einen splirbaren
EinfluB auf die Bestimmung umweltpolitischer
Ziele (dies gilt im {ibrigen auch fiir die spéter
noch zu diskutierende Frage der umweltpoliti-
schen Instrumentenwahl). Ein wichtiger Grund
fiir diese Diskrepanz zwischen umweltGkonomi-
schem Anspruch und umweltpolitischer Praxis
besteht darin, dal die politischen Akteure nicht
ausschliefllich nach der Maximierung des ,,Ge-
meinwohls* trachten, sondern in der Regel auch
eigenniitzige Zielsetzungen verfolgen.

Vor diesem Hintergrund versucht die Theorie
der Neuen Politischen Okonomie, das Ergebnis
des umweltpolitischen Entscheidungsprozesses
durch die Eigeninteressen der beteiligten Gesell-
schaftsgruppen zu erkliren.10 Dabei wird in der
Regel zwischen politischen Entscheidungstrii-
gemn, Umweltbehérden, Unternehmensverbinden
und Umweltschuizverbinden unterschieden. Im
ndchsten Schritt wird dann gefragt, welche Ei-
geninteressen die Mitglieder dieser Gruppierun-
gen verfolgen und wie stark ihr jeweiliges Ein-
fluBpotential ist.



Eine solche Betrachtungsweise des politischen
Prozesses ist freilich mit zahlreichen Problemen
verbunden. Insbesondere erscheint die Vorstel-
lung, es stiinden sich hier vollkommen homogene
Gruppen mit eindeutig definierten Zielsetzungen
gegeniiber, wenig realistisch. So lassen sich
zwar die Zielsetzungen von Untemehmens- und
Umweltschutzverbdnden noch vergleichsweise
plausibel abgrenzen (obwohl es sicher auch hier
inteme Konflikte gibt), aber bereits bei den poli-
tischen Entscheidungstrigern ist unklar, welche
individuellen Zielsetzungen sie verfolgen. Hier
kommt ein breites Spektrum in Betracht, das
sich von der Maximierung des Gemeinwohls bis
zur Maximierung der Wihlerstimmen oder auch
der persénlichen Bereicherung spannt. Ebenso
problematisch ist es, allgemeingiiltige Ziele der
Vertreter von UmweltbehSrden zu postulieren
(Holzinger 1987).

Dariiber hinaus stellt sich die Frage, wie die
betrachteten Gruppen zusammenwirken und wel-
che der vermutlich widerstreitenden Interessen
sich im Endeffekt durchsetzen knnen. Zwar las-
sen sich einige allgemeine Plausibilitétsiiberle-
gungen etwa zum Einflulpotential von Umwelt-
schutz- und Industrieverbinden anstellen (vgl.
z.B. Jdger 1994), aber in Anbetracht der Kom-
plexitit politischer Prozesse sind solche Uberle-
gungen kaum geeignet, gesicherte Prognosen
dariiber abzuleiten, welche spontanen Interessen-
koalitionen sich im Einzelfall bilden werden und
welches Ergebnis hieraus resultiert.

So ldBt sich auch fiir die umweltpolitische
Zielbestimmung keine allgemeingiiltige Aussage
dariiber treffen, ob der Einflu} gruppenspezifi-
scher Interessen im Saldo zu einem aus volks-
wirtschaftlicher Sicht zu geringen oder aber zu
hohen Niveau an Umwelischutz fiihrt (Endres
und Finus 1996). Zwar konnte das Kriftever-
hiltnis zwischen den verschiedenen Interessen-
gruppen prima vista vermuten lassen, dafl das
Niveau an Umweltschutz im politischen Gleich-
gewicht zu gering ist (Jager 1994). Aber ande-
rerseits deuten empirische Untersuchungen dar-
auf hin, daB sich das UmweltbewuBtsein der
Wihler in den letzten Jahren stetig erhoht hat
(vgl. z.B. Horbach 1992), so dal Umweltschutz
aus Sicht der Politiker zunchmend attraktiv
wird. Hinzu kommt, da auch die Préferenzen
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des Untemehmenssektors nicht vollig homogen
sind. So kann es fiir einzelne Firmen innerhalb
der umweltbelastenden Industriezweige unter
strategischen Gesichtspunkten rational sein, fiir
eine Verschirfung der betreffenden Regulierun-
gen zu plidieren (Michaelis 1994b). Dartiber
hinaus ist zu beachten, da} verschérfte Umwelt-
schutzbestimmungen nicht fiir alle Industrie-
zweige von Nachteil sind. Dies betrifft nicht nur
die sogenannte Umweltschutzindustrie, sondemn
auch die Anbieter von Substitutionsgiitern, de-
nen bei einer Verschdrfung der betreffenden Re-
gulierungen ein Wettbewerbsvorteil zuwichst
(Weck-Hannemann 1994),

Vor dem Hintergrund einander widerspre-
chender Gruppeninteressen und in Anbetracht
der im letzten Abschnitt bereits diskutierten Pro-
bleme bei der Festlegung eines objektiv ,.richti-
gen® Niveaus an Umweltschutz ist es nicht ver-
wunderlich, daB die umweltpolitische Zielbe-
stimmung in der Praxis einem mehr oder weni-
ger erratischen ProzeB gleicht, der in einigen
Fillen ein zu geringes und in anderen Fillen ein
zu hohes MaBl an Umweltschutz hervorbringt.
Letwzteres 14Bt sich gegenwiirtig zum Beispiel bei
der Entsorgung von Verpackungsabfillen beob-
achten (vgl. hierzu Michaelis 1995a). Zwar ist
der prinzipielle Ansatz der Verpackungsverord-
nung, die jeweiligen Entsorgungskosten durch
eine Riicknahmepflicht den Herstellern bzw. Im-
porteuren anzulasten, unter dem Aspekt des Ver-
ursacherprinzips zu begriifen. Problematisch ist
jedoch die gleichzeitige Vorgabe politisch fixier-
ter Recyclingquoten, die in ihrer teilweise iiber-
zogenen HOhe mit einer gesamtwirtschafitich
effizienten Allokation nicht mehr zu vereinbaren
sind. Im Kunststoftbereich hat dies zwischen-
zeitlich zu der grotesken Situation gefiihrt, daBl
Sammlung, Sortierang und Verwertung der ge-
brauchten Verpackungen mit mehreren Tausend
DM pro Tonne subventioniert werden muf3. Da-
bei kommen zunechmend technische Verwer-
tungsverfahren zum Einsatz, die 6kologisch wie
Okonomisch unsinnig sind und den einzigen
Zweck haben, den politisch fixierten Recycling-
quoten gerecht zu werden.

Aus der theoretischen Perspektive der Neuen
Politischen Okonomie ist die Entstehungsge-
schichte der Verpackungsverordnung freilich
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nicht tiberraschend. Die Verpackung, und zumal
die aus Kunststoff, ist ein bewihrtes Feindbild
des (vermeintlich) fortschrittlichen Wihlers, so
daB entsprechende MafBinahmen eine hohe Wih-
lerwirksamkeit aufweisen. Gleichzeitig wurde
mit der institutionellen Ausgestaltung des Dua-
len Systems ¢in Weg gefunden, die entstehenden
Kosten in einer von der Mehrheit der Verbrau-
cher kaum wahrnchmbaren Weise auf diese zu
liberwilzen. Damit ertffnete sich die aus politi-
scher Sicht attraktive Mdglichkeit, ein entschie-
denes Vorgehen gegen ein (vermeintlich) wichti-

ges Umweltproblem zu demonstrieren, ohne da-
bei offene Verteilungskonflikte zu riskieren.
Nicht einkalkuliert wurde jedoch, dall die ge-
wihlte Subventionspraxis aufgrund der nur
schwer kontrollierbaren Stofffliisse einen erheb-
lichen Anreiz zu illegalen Transaktionen bietet.
Und so ist es nicht verwunderlich, daf} sich das
gesamte System zwischenzeitlich durch die sich
héufenden Meldungen iiber Betrugsfille mehr
oder weniger diskreditiert hat (z.B. Frankfurter
Allgemeine vom 24. Januar 1996).

IV. Umweltpolitische Instrumentenwahl: Das theoretische Ideal

Die Frage der umweltpolitischen Instrumenten-
wahl hat in der Literatur etwa seit Mitte der
siebziger Jahre grofle Aufmerksamkeit gefunden
(Bonus 1972; Hansmeyer 1976; Siebert 1976).
Dabei besteht unter Okonomen ein weitgehender
Konsens dariiber, daB dkonomische Instrumente
eine Reihe von Vorteilen gegeniiber dem Ord-
nungsrecht aufweisen.!! Die wichtigsten Argu-
mente, die zu dieser Einschétzung fiihren, wer-
den im folgenden dargestellt. Den Ergebnissen
dieser theoretisch orientierten Uberlegungen
wird dann in Kapitel V eine empirische Be-
standsaufnahme gegeniibergestellt. Dabei wird
sich zeigen, dafl der praktische Einsatz ékonomi-
scher Instrumente in der Umweltpolitik bisher
noch eher die Ausnahme als die Regel darstellt.
Die moglichen Ursachen fiir diese Diskrepanz
und die hieraus zu zichenden Schluf3folgerungen
fiir die Perspektiven der umweltpolitischen In-
strumentendiskussion werden ebenfalls in Kapi-
tel V erdrtert.

1. Instrumente der Umweltpolitik

Umweltpolitische Instrumente zielen letztendlich
darauf ab, das Entscheidungsverhalten einzelner
Wirtschaftssubjekte (Haushalte, Unternchmen)
zu beeinflussen. Dabei ist zu beachten, dal} das
Ergebnis eines jeden rationalen Entscheidungs-
prozesses durch drei Einflugréfen determiniert
wird: (1) die Menge der verfiigbaren Handlungs-

alternativen, (2) die Nutzen und Kosten der ver-
schiedenen Alterativen und (3) die Informatio-
nen und Wertvorstellungen des Entscheidungs-
trigers. Hieraus lassen sich drei verschiedene
Kategorien umweltpolitischer Instrumente ablei-
ten:

— Ordnungsrechtliche Instrumente, bei denen
die Menge der zulidssigen Handlungsalternati-
ven begrenzt wird.

— Okonomische Instrumente, bei denen die Nut-
zen und Kosten der einzelnen Handlungsalter-
nativen beeinflut werden.

— Suasorische Instrumente, bei denen die Infor-
mationen und Wertvorstellungen des Ent-
scheidungstrigers hauptsichlich durch Uber-
redung beeinflufit werden.

a. Ordnungsrechtliche Instrumente

Bei Anwendung ordnungsrechtlicher Instrumente
erfolgt eine direkte Verhaltenssteuerung durch
Ge- und Verbote, die an verschiedenen Tatbe-
stinden ansetzen konnen: Inputauflagen betref-
fen die verwendeten Inputfaktoren, Prozefinor-
men betreffen die angewandte Technologien, und
Outputauflagen betreffen die produzierten Giiter
bzw. Emissionen.

Inputauflagen und Prozefinormen

Bei Anwendung von Inputauflagen wird den Be-
treibern von Produktionsprozessen dic Verwen-
dung bestimmter Roh-, Hilfs- oder Betriebs-



stoffe vorgeschrieben bzw. verboten. Solche Ge-
bzw. Verbote kénnen entweder generell giiltig
sein oder aber rdumlich bzw. zeitlich differen-
ziert sein.

Prozefinormen sind verbindliche Gebote be-
ziiglich der anzuwendenden Produktions- und/
oder Reinigungstechnologien. Werden ProzeB-
normen nach dem Stand von Wissenschaft und
Forschung definiert, dann sind die fortschritt-
lichsten in Entwicklung befindlichen Technolo-
gien einzusetzen. ProzeBnormen nach dem Stand
der Technik fordem, daf} die fortschrittlichsten
der bereits mit Erfolg im Betrieb erprobten
Technologien zur Anwendung kommen, und
Prozeinommen nach den allgemein anerkannten
Regeln der Technik fordern den Einsatz solcher
Technologien, die von der Mehrzahl der Betrei-
ber dhnlicher Produktionsanlagen bereits genutzt
werden (vgl. hierzu Endres 1988).

Outputauflagen

Outputauflagen konnen entweder bei den herge-
stellten Giiten oder bei den erzeugten Schad-
stoffemissionen ankniipfen. Im erstgenannten
Fall ist weiterhin zu unterscheiden zwischen
Mengenlimitierungen und Produkmormen. Bei
Anwendung von Mengenlimitierungen wird die
Herstellung  bestimmter Giiter mengenméfig
reglementiert, wobei als Extremfall auch ein vol-
liges Produktionsverbot moglich ist. Produktnor-
men definieren demgegeniiber verbindlich einzu-
haltende Produkteigenschafien, die vor allem
darauf abzielen, die durch den Verbrauch bzw.
die Entsorgung der betreffenden Giiter verur-
sachten Umweltbelastungen zu vermindern.

Sind Outputauflagen mit den erzeugten
Schadstoffemissionen verkniipft, so handelt es
sich um Emissionsnormen, die entweder absolut
oder relativ formuliert werden kénnen. Durch
absolute Emissionsnormen wird die pro Zeit-
einheit (z.B. Jahr) und Emissionsquelle maximal
zuldssige Schadstofffracht fixiert. Demgegen-
iiber definieren relative Emissionsnormen die
maximal zuldssige Schadstoffkonzentration in
Abluft bzw. Abwasser.

Varianten in der Praxis

Die verschiedenen Varianten des ordnungsrecht-
lichen Instrumentariums werden in der Praxis
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hiufig miteinander kombiniert. Dabei lassen sich
relative Emissionsnormen in Verbindung mit
Prozeinormen nach dem Stand der Technik als
zentraler Baustein einer jeden ordnungsrechtlich
orientierten Luft- und Wasserreinhaltepolitik
identifizieren (vgl. z.B. Endres 1988). Demge-
geniiber kommt Inputauflagen, Produkmormen
und Mengenlimitierungen in der Praxis eine nur
geringe Bedeutung zu.

b. Okonomische Instrumente

Bei Anwendung Okonomischer Instrumente er-
folgt eine indirekte Verhaltenssteuerung durch
finanzielle Anreizmechanismen. Die verschiede-
nen Ausprigungen dieses Ansatzes kénnen in
zwei Kategorien untergliedert werden: Abgaben
und Subventionen, bei denen ein Preis auf die
Nutzung der Umwelt erhoben bzw. fiir die unter-
bliebene Nutzung gezahlt wird; sowie handelba-
re Nutzungsrechte, bei denen bestimmte Um-
weltnutzungen mengenmifBig kontingentiert und
am Markt gehandelt werden.

Abgaben und Subventionen

Bei der Anwendung von Umweltabgaben wird
die Nutzung der Umwelt als Schadstoffempfin-
ger tiber einen staatlicherseits gesetzten Preis re-
guliert. Dabei signalisiert dic Hohe der Abgabe
den Grad der Knappheit des Gutes ,,Umwelt”
und bewirkt entsprechende umweltentlastende
Anpassungsprozesse seitens der Abgabenpflich-
tigen. Diese idealtypische Lenkungsfunktion von
Umweltabgaben, die in der theoretischen Dis-
kussion stets betont wird, ist in der Praxis je-
doch hdufig von eher untergeordneter Bedeu-
tung. Hier dominiert in der Regel die Aufkom-
mensfunktion. Das heifit, Umweltabgaben wer-
den primér zur Finanzierung 6ffendicher Entsor-
gungsanlagen oder anderer Umweltschutzmaf-
nahmen eingesetzt, und die Lenkungswirkung
wird bestenfalls als positiver Nebeneffekt bewer-
tet (vgl. auch Kapitel V).

Je nach gewihlter Bemessungsgrundlage las-
sen sich zwei verschiedene Ausgestaltungsfor-
men unterscheiden (OECD 1993: 17): Bei Emis-
sionsabgaben dienen die an die Umwelt oder an
Offentliche Entsorgungseinrichtungen (z.B. Klir-
anlagen) abgegebenen Schad- bzw. Reststoff-
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mengen als Bemessungsgrundlage, wihrend bei
Input- bzw. Produktabgaben die Menge bzw. die
umweltrelevanten Eigenschaften der hergestell-
ten Produkte oder der im Produktionsproze$ ein-
gesetzten Faktoren als Bemessungsgrundlage
herangezogen werden.

Besteht ein konstantes Verhiltnis zwischen
dem mengenméBigen Einsatz eines bestimmten
Inputfaktors und den hierdurch verursachten
Schadstoffemissionen — wie dies etwa bei den
energiebedingten CO,-Emissionen der Fall ist
(Heister, Michaelis et al. 1991: 22 f.) —, so 148t
sich die eigentlich erforderliche, aber hiufig mit
hohem MeBaufwand verbundene Emissionsab-
gabe durch eine entsprechend einfacher zu erhe-
bende Produktabgabe auf den betreffenden In-
putfaktor ersetzen (vgl. auch Kapitel V).

Sonderfall ,,Oko-Steuern

Umweltabgaben erlebten seit Ende der 80er Jah-
re in Form der sogenannten ,,Oko-Steuern* eine
iiberraschende Popularisierung in der Offentlich-
keit.12 Der Grundgedanke dieses Ansatzes be-
steht darin, die steuerliche Belastung des Faktors
Arbeit durch Abgaben auf umweltschéddigende
Aktivitdten zu ersetzen, um damit umweltentla-
stende und gleichzeitig arbeitsplatzschaffende
Impulse zu erzeugen (vgl. z.B. Nutzinger und
Zahrnt 1989). Wihrend eine solche Strategie bei
umsichtiger Dosierung einen sinnvollen Ansatz
zur Verbindung umwelt- und arbeitsmarktpoliti-
scher Zielsetzungen darstellt, weisen die zuwei-
len sehr Offentichkeitswirksam présentierten
Vorschlidge fiir eine Totalreform des Steuersy-
stems zahlreiche konzeptionelle Defizite auf und
werden deshalb in der Literatur mehrheitlich ab-
gelehnt. Dabei richtet sich die Kritik auf zwei
Punkte. Wihrend von finanzwissenschaftlicher
Seite vor allem Bedenken gegen die fiskalpoliti-
schen Konsequenzen einer solchen tiefgreifenden
Umgestaltung des Steuersystems geltend ge-
macht werden, richtet sich die umwelt6konomi-
sche Kritik darauf, daB es sich bei den genann-
ten Vorschlidgen zumeist um ¢in unkoordiniertes
Nebeneinander mehr oder weniger willkiirlich
gewihlter Steuersiitze handelt, deren Auswir-
kungen in keiner Weise absehbar sind.13

Handelbare Nutzungsrechte

Bei Anwendung von handelbaren Nutzungsrech-
ten wird das Recht auf eine bestimmte Umwelt-
nutzung kontingentiert und in Form eines frei am
Markt handelbaren Zertifikats verbrieft. Analog
zum Abgabenfall lassen sich auch hier die bei-
den Ankniipfungspunkte ,Emissionen” und
~Produkte’ unterscheiden, wobei jedoch der
Steuerungsmechanismus nun nicht bei der Preis-
seite, sondem bei der Mengenseite ansetzt
(Bonus 1990). So berechtigen Emissionszertifi-
kate ihren Besitzer, pro Zeitperiode eine be-
stimmte Schadstoffmenge zu emittieren, wobei
die insgesamt zuldssigen Emissionen durch die
Menge der in Umlauf befindlichen Zertifikate
begrenzt wird. Um die erforderlichen Anpas-
sungsprozesse zu ermdoglichen, ist dabei in der
Regel vorgesehen, zundchst Zertifikate im Um-
fang der aktuellen Ist-Emissionen auszugeben,
die anschliefend im Rahmen eines vorgegebenen
Zeitplans ,,abgewertet“ werden. Infolge dieser
Verknappung setzt unter den Emitienten ein
Handel mit Emissionszertifikaten ein, und es bil-
det sich ein Knappheitspreis fiir die Nutzung der
Umwelt als Schadstoffempfanger.

In analoger Weise LdBt sich auch das Recht
zur Herstellung bzw. zum Import bestimmter
umweltbelastender Produkte (z.B. FCKWs)
durch die Vergabe handelbarer Quoten mengen-
miflig reglementicren, und ein vergleichbarer
Mechanismus von Inputzertifikaten wire fiir die
Begrenzung umwelibelastender Produktionsfak-
toren (z.B. Pflanzenschutzmittel) denkbar.

Obgleich sich handelbare Nutzungsrechte in
der theoretischen Literatur groBer Wertschit-
zung erfreuen (vgl. z.B. Bonus 1990), lassen
sich in der Praxis bis heute nur wenige und eher
rudimentdre Zertifikatlésungen finden, die zu-
meist nur auf eine Flexibilisierung des bestehen-
den Ordnungsrechts abzielen (vgl. Kapitel V).

C. Suasorische Instrumente

Suasorische Instrumente zielen darauf, die Infor-
mationen und Wertvorstellungen der betroffenen
Wirtschafissubjekte zu beeinflussen. Dabei las-
sen sich drei verschiedene Ansitze unterscheiden
(vgl. Sicbert 1976):



— Bereitstellung von Informationen iiber um-
weltrelevantes Verhalten.

— Appelle an Untemehmen und Haushalte, die
von ihnen verursachten gesellschafilichen Ko-
sten stérker in ihrem Entscheidungskalkiil zu
beriicksichtigen.

— Soziale (nichtmonetdre) Sanktionen gegen
Wirtschaftssubjekte, welche die gesellschaftli-
chen Kosten ihres Verhaltens nicht hinrei-
chend beriicksichtigen.

Stellenwert suasorischer Instrumente

Nach empirischen Untersuchungen hingt die
Wirksamkeit dieser Instrumente vor allem davon
ab, wie stark die intrinsische Motivation des ein-
zelnen zu umweltgerechtem Verhalten ausge-
pragt ist und mit welchen Kosten eine entspre-
chende Verhaltensinderung verbunden wire
(vgl. z.B. Dickmann und Preissendorfer 1991).
Der alleinige Einsatz suasorischer Instrumente
ist aufgrund ihres unverbindlichen Charakters in
der Regel nur dann zielfiilhrend, wenn die er-
wiinschte Verhaltensidnderung nur geringe Ko-
sten verursacht (Stephan 1991: 11). Ist diese
Voraussetzung nicht erfiillt, sind suasorische In-
strumente als alleiniger Triger der Umweltpoli-
tik nicht geeignet, sondern kommen lediglich als
flankierende MaBnahme in Betracht.
Hieraus folgt, dal} suasorische Instrumente in
der vorliegenden Klassifizierung eine Sonderstel-
( lung einnehmen, denn sie sind in der Regel keine
Alternative, sondern lediglich eine Erginzung
zur Anwendung ordnungsrechtlicher bzw. 6ko-
nomischer Instrumente. Dennoch sollte ihr um-
weltpolitisches Wirkungspotential nicht unter-
schitzt werden. Angesichts wachsenden Um-
weltbewuBtseins seitens der Verbraucher (vgl.
z.B. Grimm 1993) konnen suasorische Instru-
mente insbesondere in Verbindung mit Kenn-
zeichnungspflichten zu einer nachhaltigen Ande-
rung des Verbraucherverhaltens und damit zu
erheblichen Riickwirkungen auf die jeweiligen
Produzenten fiihren (Eifert und Figge 1995).
Hinzu kommt, daf} der Einsatz 6konomischer In-
strumente nach jiingeren verhaltenspsychologi-
schen Untersuchungen zuweilen einen nachteili-
gen Einfluf} auf die intrinsische Umweltschutz-
motivation der betroffenen Verbraucher ausiibt,
so dafl eine Kombination mit suasorischen In-
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strumenten, die diesem Effekt entgegenwirken,
dringend geboten erscheint. 14

Mogliche Bedeutung des Oko-Auditing

Die bisherigen Uberlegungen zum Stellenwert
suasorischer Instrumente bezogen sich vorwie-
gend auf die Verbraucherseite, die einer Beein-
flussung durch o6ffentliche Appelle und dhnliche
MaBnahmen der ,,moral suasion” eher zuging-
lich sein diirfte als die Produzentenseite. Wie
die derzeitige Entwicklung im Bereich des ,,Oko-
Auditing* zeigt,!15 besteht fiir letztere eine er-
folgversprechende Vorgehensweise eher in der
Bereitstellung von Informationen und Manage-
menttechniken, die es erlauben, bisher nicht
ausgeschopfte Effizienzpotentiale zu identifizie-
ren, deren Wahmehmung gleichzeitig eine um-
weltentlastende Wirkung hitte. Uber die Hilfe-
stellung bei der Identifikation solcher ,,win-
win“-Strategien hinaus erscheint eine Beeinflus-
sung der Produzentenseite durch suasorische In-
strumente wenig erfolgversprechend, solange
umweltorientierte  Untemehmensentscheidungen
aufgrund verzerrter Preissignale zu Konflikten
mit dem traditionellen unternchmerischen Ziel-
system fithren. Auch die derzeit populdren An-
sitze einer ,,umweltorientierten Unternehmens-
fiilhrung® finden in der Praxis zumeist dann ihre
Grenzen, wenn Rentabilitétsziele zur Disposition
gestellt werden miifiten (vgl. z.B. Kurz 1993: 3).

., Okosozialprodukt*“

Von groer Bedeutung ist im vorliegenden Zu-
sammenhang schliellich auch die Diskussion um
die Reform der Volkswirtschaftlichen Gesamt-
rechnung (Stahmer 1996). Da das Wachstum
des Sozialprodukts nach wie vor einen der zen-
tralen gesamtwirtschaftlichen Erfolgsindikatoren
darstellt, ist es hier nur folgerichtig, die Er-
haltung des ,,Umweltkapitals* durch eine Modi-
fikation des Sozialproduktbegriffs direkt in das
politische Zielsystem zu integrieren.

2. Vergleichende Instrumenten-
analyse

Die vergleichende Analyse umweltpolitischer In-
strumente blickt insbesondere in der deutsch-
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sprachigen Literatur zur UmweltOkonomie auf
cine lange Tradition zuriick (vgl. z.B. Bonus
1972; Siebert 1976; Hansmeyer 1976). Die prin-
zipielle Vorgehensweise besteht darin, eine be-
stimmte umweltpolitische Referenzsituation vor-
zugeben, auf deren Basis die verschiedenen In-
strumente anhand ausgewdhlter Beurteilungskri-
terien miteinander verglichen werden.

a. Referenzsituation und Beurteilungs-
Kriterien

Als Referenzsituation wird in der Literatur zu-
meist ein idealisiertes Kontrollszenario unter-
stellt, bei dem es lediglich darum geht, die von
einer liberschaubaren Anzahl stationdrer Quellen
innerhalb eines fest abgegrenzten Raumes pro
Zeitperiode verursachten Emissionen eines ein-
zelnen, homogenen und leicht mefibaren Schad-
stoffes ohne sonstige Restriktionen (wie etwa die
Vermmeidung von rdumlichen ,hot spots) auf
eine bestimmte Gesamtmenge zu begrenzen, wo-
bei sich die hierfiir aufzuwendenden Kosten
durch wohldefinierte funktionale Verldufe be-
schreiben lassen. In der Realitit finden sich frei-
lich kaum relevante Umweltprobleme, die durch
dieses vereinfachte ,Lehrbuchszenario® hinrei-
chend genau charakterisiert werden koOnnen.
Deshalb ist bereits hier der einschridnkende Hin-
weis angebracht, daf sich die im folgenden dis-
kutierten Ergebnisse nur nach sorgfiltiger Uber-
prifung des jeweiligen Einzelfalles auf prakti-
sche Probleme der Umweltpolitik {ibertragen las-
sen (vgl. auch Kapitel V).

Da nur ein Vergleich problemaddquater In-
strumentalternativen zu sinnvollen Politikemp-
fehlungen fiilhren kann, impliziert die Zugrun-
delegung eines bestimmten Kontrollszenarios
gleichzeitig eine Entscheidung iiber die in den
Vergleich einzubeziechenden Instrumentvarian-
ten. Aufgrund der in der Regel emissionsorien-
terten Problemstellung handelt es sich hierbei
zumcist um Emissionsnormen einerseits und
Emissionsabgaben bzw. handelbare Emissions-
rechte anderseits. Wie Gawel (1994; 8) hervor-
hebt, hat sich auch diese Verengung des Blick-
winkels ex post als wenig forderlich fiir die
praktische umweltpolitische Relevanz der abzu-
leitenden Ergebnisse erwiesen.

Die in der Regel verwendeten Beurteilungskri-
terien lassen sich nach einer Klassifikation der
OECD (1994) den beiden Oberbegriffen dkolo-
gische Effektivitdt und dkonomische Effizienz
zuordnen. Der Begriff der okologischen Effekti-
vitdt bezieht sich auf den Grad der umweltpoliti-
schen Zielerreichung, wobei neben der Treffsi-
cherheit im Sinne einer moglichst genauen Reali-
sierung des angestrebten Zielwertes auch die
Frage der jeweiligen Wirkungsgeschwindigkeit
zu beachten ist.

Der Oberbegriff der 6konomischen Effizienz
bezieht sich auf die Wirtschaftlichkeit der betref-
fenden Instrumente. Auch hier lassen sich ver-
schiedene Teilaspekte unterscheiden: In stati-
scher Hinsicht ist zu fragen, ob das angestrebte
Umweltziel zu geringstmoglichen gesamtwirt-
schaftlichen Kosten erreicht wird. In dynami-
scher Hinsicht ist zu untersuchen, welche Aus-
wirkungen auf den technischen Fortschritt zu er-
warten sind und mit welchen Wettbewerbs- bzw.
Strukturwirkungen die einzelnen Instrumente
wahrscheinlich verbunden sind.

b.  Okologische Effektivitat

Handelbaren Emissionsrechten wird in der Lite-
ratur regelméfBig ein hohes Maf} an 6kologischer
Treffsicherheit zugeschrieben, denn die Menge
der umlaufenden Rechte beschrinkt die insge-
samt zuldssigen Emissionen unabhingig vom je-
weiligen Umfang der Produktionstitigkeit und
unabhingig von der jeweiligen technologischen
Entwicklung (vgl. etwa Bonus 1990). Ein ver-
gleichbares MaB an ¢kologischer Treffsicherheit
auch unter sich wandelnden Rahmenbedingun-
gen ermoglicht der ordnungsrechtliche Ansatz
nur bei Anwendung absoluter Emissionsnormen,
welche die maximal zuldssige Schadstoffemis-
sion pro Zeiteinheit festlegen. In der umweltpoli-
tischen Praxis dominieren jedoch relative Emis-
sionsnormen in Verbindung mit Prozefnormen
nach dem Stand der Technik, die lediglich eine
maximal zuldssige Schadstoffkonzentration in
Abluft bzw. Abwasser festlegen. Hierdurch 1463t
sich die Einhaltung des Emissionsziels nur unter
statischen, nicht aber unter dynamischen Rah-
menbedingungen  gewdhrleisten, denn eine
schnelle und flexible Anpassung der Grenzwerte



ist aufgrund des schwerfilligen Gesetzgebungs-
prozesses in der Regel nicht moglich.

Okologische Inzidenz von Abgaben

Bei der Beurteilung der 6kologischen Treffsi-
cherheit von Abgabenlsungen ist zu beachten,
daB hier eine indirekte Mengensteuerung liber
staatlich determinierte Preise erfolgt. Die Ziel-
genauigkeit einer solchen Politik hingt davon
ab, inwieweit es der regulierenden Behorde ge-
lingt, den Abgabensatz pro Schadstoffeinheit so
festzulegen, daB die Anpassungsreaktionen der
einzelnen Emittenten gerade zur Realisierung des
insesamt angestrebten Emissionsziels fiihren.
Den Transmissionsmechanismus zwischen Preis-
und Mengenseite stellt hierbei die bekannte
einzelwirtschaftliche = Kostenminimierungsregel
»Abgabesatz = Grenzvermeidungskosten” dar
(Endres 1994: 124 ft.).

Wollte die regulierende Behérde das Wissen
um diese Anpassungsregel zur exakten Prognose
der durch eine Abgabe induzierten Emissionsre-
duktionen verwenden, so wiirde sie vollstindige
Informationen {iiber die betreffenden Kosten-
strukturen aller Emittenten bendtigen. Da diese
Informationen in der Regel nur unzureichend
verfiigbar sind, 148t sich das angestrebte Emis-
sionsziel durch eine Abgabenlsung bereits unter
statischen Bedingungen nur ndherungsweise rea-
lisieren. Dabei kann die nachtrigliche Korrektur
des Abgabensatzes zwar zu einer weiteren An-
niherung an den Zielwert fiihren. Aber ein sol-
cher ,trial and error“-Prozel birgt nicht nur die
Gefahr von Fehlinvestitionen seitens der betrof-
fenen Emittenten (Pearce 1976: 101), sondem er
versagt auch spitestens dann, wenn sich die je-
weiligen Rahmenbedingungen schneller verédn-
demn, als der Abgabensatz angepaBt werden
kann. Aus diesen Unsicherheiten hinsichtlich der
Okologischen Inzidenz folgt, da Emissionsab-
gaben nur dann als Instrument in Betracht kom-
men, wenn bei dem zu regulierenden Schadstoff
eine gewisse Zielabweichung a priori toleriert
werden kann. Der hieraus zuweilen in der rechts-
wissenschaftlichen Literatur gezogene SchluB,
eine Abgabenerhebung kime deshalb nur fiir
solche Lenkungsprogramme in Betracht, deren
gdnzliches Scheitern aus gesellschaftlicher Sicht
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hingenommen werden konne (Kirchhof 1993),
erscheint allerdings zu defiétistisch.

Wirkungsgeschwindigkeit und Bestandsschutz

Die bisherige Argumentation legt die Schluf3fol-
gerung nahe, unter dem Kriterium der tkologi-
schen Effektivitit seien absolute Emissionsnor-
men und handelbare Emissionsrechte gegeniiber
relativen Emissionsnormen und diese wiederum
gegeniiber Emissionsabgaben vorzuziehen. Hier-
bei ist jedoch noch nicht beriicksichtigt, daf} sich
die verschiedenen Instrumente nicht nur beziig-
lich ihrer Wirkungsgenauigkeit, sondern auch
beziiglich ihrer Wirkungsgeschwindigkeit unter-
scheiden. So ist nach Wicke (1984) davon aus-
zugehen, daf verbindliche Emissionsnormen ge-
nerell schneller wirken als 6konomische Anreiz-
instrumente, bei denen die Zeitdauer und das
Ausmaf} der Reaktion nicht sicher vorausgesagt
werden kénnen.

Dem ist allerdings entgegenzuhalten, daf3 bei
der Finfiihrung von Emissionsnormen zur Wah-
rung des Bestandsschutzes fiir bereits vorhande-
ne Anlagen in der Regel weniger strenge Auf-
lagen festgelegt werden als fiir neu zu genehmi-
gende Anlagen. Hierdurch wird der Ubergang zu
umweltfreundlicheren Technologien verzdgert,
denn fiir die Emittenten entsteht ein Anreiz, die
Aufwendungen fiir neue emissionsirmere Anla-
gen hinauszuzégerm, indem sie die emissionsin-
tensiven, aber kostengtinstigeren Altanlagen lén-
ger nutzen (vgl. z.B. Endres 1994). Demgegen-
iiber ist bei Anwendung von Abgaben oder han-
delbaren Emissionsrechten eine Differenzierung
zwischen Alt- und Neuanlagen nicht notwendig,
weil hier keine sofortige Anpassung an bestimm-
te Emissionswerte gefordert wird. Bei Abgaben
erhalten emissionsamme Technologien einen Ko-
stenvorteil gegeniiber emissionsintensiven Altan-
lagen, und der technische Wandel wird beschleu-
nigt. ‘

Regelverstifle und Vollzugsdefizite

Schlieflich ist noch ein weiterer Punkt zu beach-
ten, der in der Literatur zur vergleichenden In-
strumentenanalyse hiufig tiberschen wird. Alle
bisherigen Uberlegungen gingen von der impli-
ziten Annahme aus, daf sich die Emittenten stets
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normgerecht verhalten und da§ auch seitens der
zustdndigen BehOrden keine Vollzugsdefizite
auftreten. Da sich rational handelnde Emittenten
in ihrem Entscheidungsverhalten jedoch von
Nutzen-Kosten-Kalkiilen leiten lassen, sind
Normbefolgung und Normverstol gleicher-
maBen als Ergebnis individueller Vorteilsmaxi-
mierung denkbar (vgl. z.B. Becker 1968; Stigler
1970). So ist hier davon auszugehen, dafl sich
die betrachteten Emittenten nur dann normge-
recht verhalten, wenn die Kosten der Normbefol-
gung geringer sind als die mit der jeweiligen Ent-
deckungswahrscheinlichkeit gewichtete Sanktion
bei NormverstoB. Da die einzelwirtschafilichen
Kosten der Normbefolgung bei Anwendung 6ko-
nomischer Instrumente regelmafig hoher sind als
bei ordnungsrechtlichen MaBnahmen, ist davon
auszugehen, dal Emissionsabgaben bzw. han-
delbare Emissionsrechte einen héheren Anreiz
zur Normverletzung bieten. Okonomische In-
strumente miissen folglich durch entsprechend
strengere Kontrollen und/oder schirfere Sanktio-
nen flankiert werden.

Neben bewufiten Nommverletzungen seitens
der Emittenten kann die 8kologische Effektivitdt
umwelipolitischer MaBnahmen auch durch Voll-
zugsdefizite seitens der zustindigen Behorden
geschmiilert werden. Letziere treten auf, wenn
die betreffenden Behorden aufgrund eigener
Zielsetzungen nicht gewillt oder aufgrund unzu-
reichender Ressourcenausstattungen nicht in der
Lage sind, Kontrollmechanismen zu etablieren,
die normgerechtes Verhalten gewihrleisten. Die
Gefahr ,,unfreiwilliger Vollzugsdefizite ist cete-
ris paribus um so hoher, je groBer der admi-
nistrative Aufwand ist, den das betrachtete In-
strumentarium erfordert. Dies ist insbesondere
dann von Bedeutung, wenn der zu regulierende
Schadstoff von einer Vielzahl unterschiedlicher
Quellen emittiert wird. In diesem Fall erfordert
der ordnungsrechtliche Ansatz eine Vielzahl von
Einzelvorschriften, durch die das Verhalten der
verschiedenen Emittentengruppen bis in die
kleinsten technischen Details reglementiert wird.
Die hiermit einhergehenden Anforderungen an
den Vollzug sind ungleich hoher als bei Anwen-
dung eines einheitlichen Abgabensatzes, der von
allen Emittenten gleichermaffien gezahlt werden
muf. Und auch der administrative Aufwand bei

der Verwendung handelbarer Emissionsrechte
kann unter Einbezichung bereits vorhandener or-
ganisatorischer Strukturen minimiert werden. In-
sofern 148t sich die zum Beispiel von Wicke
(1984) hervorgehobene grofiere Praktikabilitét
ordnungsrechtlicher Ma3nahmen nicht uneinge-
schrinkt bestitigen.

Zwischenergebnis

Als vorldufiges Fazit ergibt sich, da3 ein System
handelbarer Emissionsrechte unter der Annahme
des vorliegenden Kontrollszenarios beziiglich der
Okologischen Effektivitit allen anderen Instru-
mentvarianten iiberlegen ist. Demgegeniiber 143t
sich flir das Verhiltnis zwischen Abgaben und
Emissionsnormen keine eindeutige Rangfolge
angeben: Emissionsnormen zeichnen sich in der
Regel durch eine hohere Okologische Treffsi-
cherheit aus, wihrend Emissionsabgaben insbe-
sondere bei Vorliegen einer ausgeprigten Alt-
emittenten-Problematik in der Regel schneller
wirken diirften. Bereits hier zeichnet sich also
ab, daf die Instrumentenwahl in starkem Mafie
von den Voraussetzungen des jeweiligen Einzel-
falles bestimmt wird.

C. Okonomische Effizienz

Die 6konomische Effizienz der verschiedenen In-
strumente ist sowohl unter statischen als auch
unter dynamischen Gesichtspunkten zu untersu-
chen. Im Rahmen der statischen Analyse ist zu
fragen, ob das angestrebte Emissionsziel zu
geringstméglichen gesamtwirtschaftlichen Ko-
sten erreicht wird. Im Rahmen der dynamischen
Analyse ist zu untersuchen, welche Auswirkun-
gen der Instrumenteneinsatz auf den umwelttech-
nischen Fortschritt hat und welche Wettbewerbs-
und Strukturwirkungen mit den einzelnen Instru-
menten verbunden sind.

Statische Effizienzeigenschaften

Im Gegensatz zu ordnungsrechtlichen Mafnah-
men, die den betroffenen Emittenten keinerlei
Spielraum fiir kostenorientiertc Anpassungsent-
scheidungen bieten, bleibt es bei Abgaben den
Emittenten selbst tiberlassen, die fiir sie kosten-
giinstigste Reaktionsmoglichkeit zu wihlen. Un-
ter der Annahme wohldefinierter Kostenverldufe



fiilhren die betrachteten Anpassungsprozesse zu
einer Angleichung der Grenzvermeidungskosten
zwischen den ceinzelnen Emittenten (Endres
1994. 124 {1.). Dies hat zur Folge, dal} die stérk-
sten Vermeidungsanstrengungen dort ausgeldst
werden, wo die hierfiir giinstigsten Kostenvor-
aussetzungen bestehen, und damit wird das ins-
gesamt angestrebte Reduktionsziel zu gesamt-
wirtschaftlich minimalen Kosten erreicht.

Demgegeniiber fiihren einheitliche Emissions-
normen in der Regel zu einer gesamtwirtschaft-
lich ineffizienten Allokation der insgesamt erfor-
derlichen VemmeidungsmaBinahmen: Emittenten
mit ungiinstiger Kostenstruktur werden zu Ver-
meidungsmafinahmen gezwungen, dic betriebs-
wirtschaftlich ebenso wie volkswirtschaftlich zu
weitgehend und damit zu teuer sind, wahrend die
bei Emittenten mit giinstiger Kostenstruktur vor-
handenen Vemmeidungsreserven nicht ausrei-
chend genutzt werden. Wie im Rahmen empiri-
scher Studien nachgewiesen wurde, kénnen die
hierdurch ausgeldsten Effizienzverluste eine be-
trichtliche Gréfienordnung erreichen, so daf} das
gleiche Umweltziel bei Einsatz effizienter (6ko-
nomischer) Instrumente zu wesentlich geringeren
Kosten realisierbar ist. So ist etwa nach Fried-
rich (1993) allein fiir Baden- Wiirttemberg davon
auszugehen, da3 die zur Zeit geltenden Grenz-
werte fiir SO, und NOx jdhrliche Kosten in
Hohe von ca. einer Milliarde DM verursachen,
wihrend bei Einsatz Okonomischer Instrumente
das gleiche Emissionsziel zu Kosten von nur ca.
750 Mill. DM erreicht werden kénnte. Zu pro-
zentualen Einsparungspotentialen in &hnlicher
Grofenordnung kommi eine Reihe vergleichba-
rer Studien fiir die USA (zu einer Ubersicht vgl.
Tietenberg 1992).

Preis- oder Mengensteuerung? Gegen die
bisherige Argumentation lieBe sich einwenden,
daB die genannten Effizienzverluste im Rahmen
des Ordnungsrechis vermieden werden kénnen,
wenn den einzelnen Emittenten individuelle, an
ihrer jeweiligen Kostenstruktur orientierte Emis-
sionsnormen auferlegt wiirden. Angesichts der in
der Praxis hidufig anzutreffenden Vielzahl und
Heterogenitidt von Emissionsquellen scheitert
eine solche Vorgehensweise jedoch in den mei-
sten Fillen daran, da3 die regulierende Behorde
aufgrund unzureichender Informationen beziig-
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lich der einzelwirtschaftlichen Vermeidungsko-

sten nicht in der Lage ist, dic effiziente Alloka-
tion von VermeidungsmaBnahmen vorab zu be-
stimmen und in individuelle Normen fiir jede ein-
zelne Emissionsquelle umzuseizen.l® Die um-
weltpolitische Instrumentenwahl steht damit vor
einem Dilemma: Emissionsnormen zeichnen sich
in der Regel durch eine hohere okologische
Treffsicherheit aus, wihrend Emissionsabgaben
unter den Gesichtspunkten der Wirkungsge-
schwindigkeit und ¢konomischen Effizienz vor-
zuziehen sind. Einen Ausweg aus diesem Dilem-
ma bieten handelbare Emissionsrechte, die die
Vorteile beider Losungen miteinander kombinie-
ren: Die insgesamt zuldssige Menge an Schad-
stoffemissionen wird durch die am Markt befind-
liche Menge an Emissionsrechten sicher be-
grenzt, und die freie Ubertragbarkeit der Emis-
sionsrechte gewdhrleistet gleichzeitig, daB sich
die Grenzvermeidungskosten der einzelnen Emit-
tenten einander angleichen und eine effiziente
Allokation von Vemeidungsmaflinahmen resul-
tiert.

Besondere Probleme handelbarer Rechte.
Bei der Beurteilung handelbarer Emissionsrechte
sollte allerdings nicht verkannt werden, daf} die
zusdtzliche okologische Sicherheit, die ein sol-
ches System gegeniiber Emissionsabgaben bie-
tet, durch zusitzliche Unsicherheiten an anderer
Stelle erkauft wird (Heister, Michaelis et al.
1991): Wihrend sich nidmlich bei bekanntem
Abgabensatz die unmittelbaren Gkonomischen
Auswirkungen einer Abgabenlosung vergleichs-
weise sicher abschiétzen lassen, kdnnen die Aus-
wirkungen eines Systems handelbarer Rechte
aufgrund des ex ante unbekannten Marktpreises
nur sehr grob abgeschétzt werden. Das heif3t:
Werden handelbare Emissionsrechte anstelle von
Emissionsabgaben verwendet, so findet eine par-
tielle Verlagerung der Unsicherheit vom 6kologi-
schen in das Okonomische System statt. Ob eine
solche Verlagerung von Vorteil ist, hidngt im
Einzelfall von der Anpassungsfihigkeit der bei-
den Systeme ab.

Dartiber hinaus ist zu beachten, daf} die Effi-
zienzvorteile handelbarer Emissionsrechte nur
dann voll zur Geltung kommen, wenn eine hin-
reichend grofie Anzahl von Markueilnehmemn
existiert, so daB} sich ein tatsachlicher Knapp-
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heitspreis herausbilden kann. Wie in Kapitel V
noch zu diskutieren sein wird, ist diese Voraus-
setzung insbesondere dann problematisch, wenn
der betreffende Schadstoff zur Bildung kleinriu-
miger Belastungsschwerpunkte (hot spots) bei-
trdgt. In diesem Fall kénnen sich umweltpoliti-
sche Eingriffe nicht darauf beschrinken, die ins-
gesamt verursachten Emissionen zu regulieren,
sondern dariiber hinaus ist ein¢ regionale Fein-
steuerung erforderlich. Die hier naheliegende
Losung, handelbare Emissionsrechte zu schaf-
fen, die nur innerhalb eines eng definierten Ge-
bietes giiltig sind (vgl. z.B. Kabelitz 1984), diirf-
te zumeist aufgrund der zu geringen Anzahl von
Marktteilnehmem ausscheiden. Die Vermeidung
kleinrdumiger Belastungsschwerpunkte unter
gleichzeitiger Aufrechterhaltung eines funktions-
fahigen Marktes fiir Emissionsrechte ist in der
Regel nur bei einer Kombination mit anderen
Instrumenten méglich. Die Effizienzeigenschaf-
ten eines solchen Mischsystems, wie es etwa bei
Heister, Michaelis et al. (1991: 187 ff.) fiir dic
Regulierung von NOx-Emissionen entwickelt
wird, lassen sich allerdings nur im jeweiligen
Einzelfall beurteilen.

Bedeutung der Transaktionskosten. Die bis-
herige Analyse beschrinkte sich auf einen Ver-
gleich der unmittelbaren Vermeidungskosten.
Um zu einem umfassenden Urteil der Effizienz-
eigenschaften zu gelangen, ist jedoch zusitzlich
zu berticksichtigen, daB die Durchfiihrung um-
weltpolitischer MaBnahmen selbst mit Kosten
verbunden ist. So wurde oben in Zusammenhang
mit der Gefahr von Vollzugsdefiziten bereits er-
wihnt, da ordnungsrechtliche Instrumente bei
stark heterogener Emittentenstruktur einen héhe-
ren administrativen Aufwand erfordem als Ab-
gaben oder handelbare Nutzungsrechte. Ande-
rerseits ist jedoch auch zu beriicksichtigen, daB3
okonomische Instrumente eine kontinuierliche
Erfassung und Dokumentation der jeweiligen
Emissionen erfordern, wihrend die Einhaltung
ordnungsrechtlicher Standards in der Regel
durch stichprobenartige Uberpriifungen gewihr-
leistet werden kann. Die Frage, welche Instru-
mentvariante mit geringeren oder héheren Trans-
aktionskosten einhergeht, 1483t sich dementspre-
chend nur im Einzelfall unter Bericksichtigung
der jeweiligen Okonomischen und technischen

Rahmenbedingungen beantworten. Eine Aus-
nahme bilden allenfalls input- oder produktbezo-
gene Abgabenldsungen, die zumeist erhebliche
Einsparungen an Transaktionskosten ermogli-
chen (vgl. auch Kapitel V).

Innovationswirkungen

Die umfassendsten Wirkungen auf den umwelt-
technischen Fortschritt gehen von Abgaben und
handelbaren Emissionsrechten aus, denn die Ko-
stenbelastung auf die verbleibenden Restemissio-
nen verursacht einen permanenten Anteiz, nach
weitergehenden Méglichkeiten der Emissions-
minderung zu suchen. Hierdurch werden nicht
nur kostensenkende, sondern auch emissionsmin-
demde Entsorgungstechniken sowie integrierte
umweltfreundliche Produktionsverfahren ange-
regt (Cansier 1993: 223). Im Gegensatz dazu
entstechen den Emittenten bei Anwendung von
Emissionsauflagen keinerlei Kosten durch die
verbleibenden  (zuldssigen) Restemissionen,
Folglich beschrinkt sich der Innovationsanreiz
auf solche Verfahren, die eine Erfiillung der ge-
forderten Norm zu geringeren Kosten ermog-
lichen. Uber die Norm hinausgehende Vermei-
dungsverfahren sind demgegeniiber a priori un-
wirtschaftlich, denn den entsprechenden Auf-
wendungen stiinden keine Kostenersparmisse
oder Ertrige gegeniiber.

wSchweigekartell der  Oberingenieure”.
Orientiert sich der Gesetzgeber bei einer mogli-
chen Verschirfung von Emissionsnormen an der
Entwicklung des Stands der Technik, so tritt
iiberdem ein innovationshemmender Effekt ein,
der in der umweltdkonomischen Literatur hiufig
als das ,,Schweigekartell der Oberingenieure"
umschrieben wird (vgl. z.B. Endres 1988): Die
Anlagenbetreiber werden in der Regel bemiiht
sein, die wahren technischen Mdoglichkeiten der
Emissionsvermeidung gegeniiber den staatlichen
Instanzen zu verschleiemn, um so zu verhindern,
daB} diese zum verbindlich anzuwendenden Stand
der Technik erklart werden. Merkel (1989: 66)
beschreibt das Dilemma, in dem sich der Ge-
setzgeber bei Verordnungen nach dem Stand der
Technik befindet, mit der treffenden Bemerkung:
,Die Technik schreibt dem Recht vor, welche
Grenzen das Recht der Technik vorschreiben
darf*.



Dariiber hinaus birgt jede Entwicklung neuer
Vermeidungstechnologien aus Sicht der Anla-
genbetreiber die Gefahr, dal der Gesetzgeber
mit einer Verschirfung der Anforderungen nach
dem Stand der Technik reagiert. Diese kontra-
produktiven Anreizmechanismen bewirken, dafl
die letztendlich festgelegten Anforderungen weit
hinter den tatsdchlichen technologischen Mog-
lichkeiten zuriickbleiben und daB die zukiinfti-
ge Entwicklung von Umweltschutztechnologien
nachhaltig gehemmt wird.

Rolle der Umweltschutzindustrie. Neben den
schadstoffverursachenden Untemehmen selbst
hat sich etwa seit Mitte der achtziger Jahre ein
expandierender Industriezweig herausgebildet,
dessen Firmen auf die Entwicklung und Ver-
marktung von Umwelttechnologien spezialisiert
sind. Wird dieser Industriezweig in die Betrach-
tung einbezogen, so sind die obigen Aussagen zur
innovationshemmenden Wirkung ¢iner auflagen-
gestiitzten Umweltpolitik méglicherweise zu
relativieren. Denn insbesondere Regulierungen
nach dem Stand der Technik, die den Einsatz
bestimmter Verfahren zwingend vorschreiben,
versprechen den Anbietern von Umwelttechnolo-
gien eine gleichsam staatlich garantierte Min-
destnachfrage (Schreyer und Sprenger 1989).
Unter diesen Marktbedingungen k&nnen ¢inzelne
Anbieter, die den Stand der Technik durch Neu-
entwicklungen vorantreiben, erhebliche Vor-
sprungsgewinne erwirtschaften. Dies legt die
Vermutung nahe, daB umweltpolitische Regulie-
rungen nach dem Stand der Technik nachhaltige
Innovationsanreize seitens der Anbieter von Um-
welttechnologien ausldsen konnen. Im Gegensatz
hierzu kommen empirische Analysen des Mark-
tes fiir Umwelttechnologien jedoch zu dem Er-
gebnis, dafl das Innovationsverhalten der betref-
fenden Anbieter eher defensiv geprigt ist, so daB
die Produktentwicklung hiufig erst als Reaktion
auf verschirfte Anforderungen des Gesetzgebers
erfolgt (vgl. z.B. Becher et al. 1990).

Integrierter Umweltschutz. Ein weiterer wich-
tiger Aspekt betrifft die Unterscheidung zwi-
schen additiven und integrierten Umwelttechno-
logien (Zimmermann 1988): Bei additiven Ver-
fahren werden die entstehenden Reststoffe und
Emissionen durch eine nachgeschaltete Verfah-
rensstufe transformiert und in der Regel als feste
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Abfille entsorgt (Filterstdube, Klidrschlimme).
Demgegeniiber wird bei integrierten Technolo-
gien der betreffende Produktionsprozef} selbst in
einer solchen Weise modifiziert, dafl die Entste-
hung von Reststoffen und Emissionen an der
Quelle vermindert wird. Eine solche Vermei-
dungsstrategie hat gegeniiber der nachtraglichen
Entsorgung durch additive Verfahren drei Vor-
teile (Michaelis 1991: 105 ff.):

— Die an die Umwelt abgegebene Schadstoff-
menge wird tatsidchlich vermindert, wihrend
bei der Entsorgung durch additive Verfahren
hiufig nur eine Problemverlagerung zwischen
den verschiedenen Umweltmedien stattfindet.

— Durch integrierte Technologien 148t sich zu-
meist eine ganze Bandbreite verschiedener
Schadstoffe gleichzeitig vermeiden, wihrend
additive Verfahren héufig nur punktuell auf
einzelne Schadstoffe wirken.

— Integrierte Technologien zeichnen sich hiufig
durch einen geringeren Energie- und Rohstoff-
verbrauch aus, so daf weitere indirekte Effek-
te der Umweltentlastung hinzukommen.

Im Gegensatz zu diesen Vorteilen integrierter
Technologien orientieren sich ordnungsrechtliche
Vorgaben in der Regel an additiven Verfahren.
Denn letztere sind weniger branchen- und pro-
zefispezifisch als maBgeschneiderte integrierte
Technologien und lassen sich damit besser in
standardisierte Verordnungen fassen. Bei An-
wendung 6konomischer Instrumente wird dage-
gen die Richtung des technischen Fortschritts
nicht prijudiziert, so daB sich die jeweils sinn-
vollste Losung durchsetzen kann.

Strukturpolitische Probleme

Strukturpolitische Probleme treten vor allem
dann auf, wenn in einer bestimmten Region auf-
grund der bereits vorliegenden Umweltbelastung
keine weitere Erhohung der Gesamtemissionen
mehr zugelassen werden kann (Cansier 1993:
226). In solchen ,Belastungsgebieten® ist die
Expansion bestehender oder die Ansiedlung neu-
er Untemehmen nur dann méglich, wenn der
Schadstoffausstof der bereits vorhandenen
Emissionsquellen (Altemittenten) entsprechend
vermindert wird. Ist eine solche Schaffung zu-
sdtzlicher Emissionsspielriume nicht realisier-
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bar, so wird die Errichtung neuer zukunfistrich-
tiger Produktionszweige behindert, und es droht
eine Festschreibung der bestehenden Wirt-
schaftsstruktur. Im Extremfall kann dies zu dem
umweltpolitisch paradoxen Ergebnis fithren, daB
ein innovativer Newcomer, der aufgrund einer
verbesserten Produktionstechnologie nur eine
geringere  Umweltbelastung pro  Wertschip-
fungseinheit verursachen wiirde, aufgrund der
festgeschriebenen Standort- und Industriestruk-
tur keine Ansiedlungsmdglichkeit erhilt (Siebert
1976: 69).

Im Rahmen des ordnungsrechtlichen Ansatzes
ist die Schaffung zusitzlicher Emissionsspiel-
rdume nur durch eine Verschirfung der beste-
henden Emissionsnormen moglich. Analog hier-
zu ist es im Falle einer Abgabenlosung erfor-
derlich, die besichenden Abgabensitze entspre-
chend zu erhéhen. Eine solche Anpassung des
umweltpolitischen Instrumenteneinsatzes ist je-
doch aufgrund der Schwerfilligkeit des Gesetz-
gebungsprozesses nur mit erheblichen Zeitver-
zogerungen moglich. Damit ergibt sich sowohl
bei ordnungsrechtlichen Mafinahmen als auch
bei Abgabenlsungen ein Zielkonflikt zwischen
Struktur- und Umweltpolitik, denn die unter
strukturpolitischen Gesichtspunkten erwiinschte
Ansiedlung neuer Produktionsstitten ist hier nur
um den Preis ¢iner (zumindest temporéren) Ver-
letzung des umweltpolitischen Mengenziels mog-
lich. Demgegeniiber sind die insgesamt zulassi-
gen Emissionen bei Anwendung handelbarer
Emissionsrechte stets exogen fixiert. Hier treten
ansiedlungswillige Newcomer als zusitzliche
Nachfrager am Markt fiir Emissionsrechte auf
und erhéhen damit den Marktpreis. Durch den
gesticgenen Marktpreis wird es fiir die alteinge-
sessenen Untemehmen profitabel, mehr Emissio-
nen als bisher zu vermeiden und die dann nicht
mehr bendtigten Emissionsrechte zu verédufern.
Da sich der steigende Marktpreis fiir Emissions-
rechte hier automatisch einstellt, besteht keine
Veranlassung fiir umweltpolitische Eingriffe,
und die bekannten Rigiditdten des politischen
Prozesses werden vermieden.

Wettbewerbspolitische Probleme

Nach Cansier (1993) kann die umweltpolitische
Verknappung von Emissionsmdoglichkeiten dann
als wettbewerbsneutral angesehen werden, wenn
alle betroffenen Emittenten den gleichen Preis
pro Emissionseinheit zu entrichten haben. Diese
Voraussetzung ist bei Erhebung einheitlicher
Abgaben ebenso wie bei der Einfiihrung univer-
sell giiltiger Emissionsrechte erfiillt. Anders ver-
hilt es sich bei Anwendung von Emissionsnor-
men. Hier existiert zwar kein expliziter Preis,
auf den zur Beurteilung der Wetthewerbswir-
kungen zuriickgegriffen werden konnte, aber es
ist moglich, die bei Erfiillung des jeweiligen
Standards verursachten Grenzvermeidungsko-
sten als impliziten Preis zu interpretieren
(Cansier 1993: 224). Nach diesem Ansatz sind
einheitliche Emissionsnormen nicht wettbe-
werbsneutral, denn sie fiihren zu einer iiberpro-
portionalen Kostenbelastung der Emittenten mit
einer ungilinstigen Vermeidungskostenstruktur.
Da es sich bei letzteren aufgrund der in vielen
Bereichen der Umwelttechnologie anzutreffen-
den Kostendegression hiufig um kleine und mitt-
lere Schadstoffemittenten handelt, 148t sich fol-
gern, daf einheitliche Emissionsnormen zu einer
systematischen Wettbewerbsverzerrung zugun-
sten von GroBunternehmen fiihren.

Ein weiterer Aspekt betrifft die Zusammen-
hiinge zwischen struktur- und wettbewerbspoli-
tischen Wirkungen, denn die oben bereits ge-
nannte Gefahr der Festschreibung von Standort-
und Industriestruktur impliziert stets auch eine
Wettbewerbsverzerrung zugunsten der alteinge-
sessenen Unternehmen. Allerdings sind auch
handelbare Emissionsrechte nicht frei von wett-
bewerbspolitischen Problemen. Erfolgt ndmlich
deren Markteinfiihrung durch eine kostenlose
Zuteilung an die Altemittenten, wie etwa bei
Bonus (1990) priferiert, so ergeben sich auch
hier Wettbewerbsverzerrungen im Verhilnis
zwischen bereits bestehenden Unternehmen und
Newcomem. Denn die Altemittenten erhalten das
Emissionsrecht zum Nulltarif, wihrend neu an-
zusiedelnde Wettbewerber die bendtigten Emis-
sionsrechte nur am Markt, das heilt zum tat-
sdchlichen Knappheitspreis, erwerben kdnnen.



Erfolgt die Markteinfiihrung dagegen im Rah-
men einer dffentlichen Versteigerung, so sind
keine Wettbewerbsverzerrungen im Verhilmis
zwischen Altemittenten und Newcomem zu er-
warten. Nach Siebert (1976: 78) besteht dann
zwar die Gefahr, da der strategisch motivierte
Aufkauf handelbarer Emissionsrechte ,,... von
finanzkraftigen Unternehmen als Hebel benutzt
werden kann, kleinere in der gleichen Region an-
sdssige Firmen aus dem Markt zu dridngen‘. Al-
lerdings scheint es bei ndherer Betrachtung eher
unwahrscheinlich, daf3 ein einzelnes Unterneh-
men gerade den Markt fiir Emissionsrechte als
Hebel benutzt, um Konkurrenten auf dem Ab-
satzmarkt zu verdrdngen. Denn hierzu miifite
das betreffende Untemehmen nicht nur die un-
mittelbaren Konkurrenten, sondem auch alle
librigen Nachfrager nach Emissionsrechten tiber-
bieten. Angesichts der hiermit einhergehenden
Kosten erscheinen die traditionellen absatzpoliti-
schen Instrumente wesentlich besser zur Erhg-
hung des Marktanteils geeignet zu sein als der-
artige Verdringungsversuche iiber den Inputbe-
reich (Cansier 1993: 225).

d. Schiufifolgerungen

Zusammenfassend 148t sich feststellen, daB kei-
ne der drei diskutierten Instrumentvarianten
beziiglich aller Beurteilungskriterien eindeutig
vorzuziehen wire. Dementsprechend kann keine
generell giiltige Rangordnung zwischen den
verschiedenen Instrumenten aufgestellt werden.
Gleichwohl lassen sich einige allgemeine
Schluifolgerungen ableiten, die als Ausgangs-
punkt fiir weiterfiihrende Uberlegungen dienen
kénnen;

Unter dem Aspekt der dkologischen Effektivi-
tdt weisen Systeme handelbarer Emissionsrechte
den hiéchsten Zielerreichungsgrad auf, denn sie
gewdhrleisten nicht nur die exakie Einhaltung
des Mengenziels, sondem sie beschleunigen auch
die Ablosung emissionsintensiver Altanlagen
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und weisen damit eine entsprechend hohe Wir-
kungsgeschwindigkeit auf. Demgegeniiber 14t
sich fiir das Verhiltnis zwischen Abgaben und
Emissionsnormen bereits unter dem Aspekt der
okologischen Effektivitit keine eindeutige Rang-
folge mehr feststellen. Emissionsnormen zeich-
nen sich zumeist durch eine héhere kologische
Treffsicherheit aus, wihrend Emissionsabgaben
insbesondere bei ausgeprigter Altanlagen-Pro-
blematik schneller wirken diirften.

Beziiglich der gesamtwirtschaftlichen Ko-
stenwirkung weisen Abgaben und handelbare
Emissionsrechte zunichst einen Vorteil gegen-
iiber einheitlichen Emissionsnormen auf, denn
sie gewihrleisten die Minimierung der insgesamt
aufzuwendenden Vermeidungskosten (im Falle
handelbarer Emissionsrechte gilt dies allerdings
nur bei einer hinreichend groBen Anzahl von
Marktteilnehmem). Das hierbei realisierbare
Einsparpotential ist um so gréfler, je unter-
schiedlicher die Vemeidungskostenverldufe der
einzelnen Emittenten sind. Diesen Einsparungen
miissen gegebenenfalls jedoch ethéhte Transak-
tionskosten gegengerechnet werden, so daf} eine
abschlieBende Beurteilung der gesamtwirtschaft-
lichen Kostenwirkung nur unter Beriicksichti-
gung der jeweiligen Rahmenbedingungen mog-
lich ist.

Unter dem Aspekt der dynamischen Effizienz
sind auch die wettbewerbs- und strukturpoliti- -
schen Wirkungen der einzelnen Instrumente sehr
stark von den jeweiligen Rahmenbedingungen
und von der niheren Ausgestaltung des Instru-
menteneinsatzes abhiingig. Lediglich in Bezug
auf die Innovationswirkungen 148t sich eine ein-
deutige Uberlegenheit ékonomischer Instrumente
feststellen, denn Abgaben und handelbare Emis-
sionsrechte verursachen einen permanenten An-
reiz zur Suche nach umweltfreundlicheren Pro-
duktions- und Entsorgungsverfahren, wiéhrend
sich die Vorgabe ordnungsrechtlicher Normen
nach dem Stand der Technik als ein gravieren-
des Innovationshemmnis erweist,
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V. Umweltpolitische Instrumentenwahl: Die Praxis

1. Stellenwert okonomischer
Instrumente in der Praxis

Wie in Kapitel IV deutlich wurde, besitzen Um-
weltabgaben und handelbare Nutzungsrechte
aufgrund ihrer inhdrenten Flexibilitdt eine Reihe
von Effizienzvorteilen gegeniiber dem inflexi-
blen, auf Ge- und Verboten basierenden Ansatz
der ordnungsrechtlichen Verhaltenssteuerung.
Zwar kann aufgrund der Verschiedenheit und
Komplexitdt umweltpolitischer Probleme nicht a
priori davon ausgegangen werden, da3 6konomi-
sche Instrumente stets gegeniiber dem Ord-
nungsrecht vorzuziehen sind. Aber dennoch steht
die duBerst geringe praktische Verbreitung von
Abgaben und handelbaren Nutzungsrechten in
einem starken Miflverhiltnis zu ihren potentel-
len Einsatzméglichkeiten. 17

a. Bundesrepublik Deutschland

Die einzig nennenswerte Umweltabgabe in der
Bundesrepublik Deutschland ist die seit 1981
erhobene Abwasserabgabe, die in ihrer Entste-
hungsphase als Prototyp eines marktwirtschaftli-
chen Instruments konzipiert war. Der nach hefti-
gen Kontroversen letztendlich verabschiedete
Gesetzentwurf hatte jedoch bereits nur noch ge-
ringe Ahnlichkeit mit dem okonomischen Ideal
einer Lenkungsabgabe (Faber et al. 1983). So ist
die Abwasserabgabe in das ordnungsrechtliche
System des Wasserhaushaltsrechts eingebunden,
indem der pro Schadeinheit zu entrichtende Ab-
gabensatz vermindert wird, wenn der Abgaben-
pflichtige die auf Basis der aligemein anerkann-
ten Regeln der Technik definierten Mindestan-
forderungen an die Abwasserreinigung erfiillt.
Der anfangliche nominelle Abgabensatz von
12 DM pro Schadeinheit wurde im Zeitverlauf
bis auf gegenwirtig 60 DM erhéht, und zum
1. Januar 1997 ist eine weitere Steigerung auf
70 DM vorgesehen. Die Minderung des Abga-
bensatzes bei Erfiillung der Mindestanforderun-
gen betrug zunichst S0 vH. Nach einer Uber-
gangsregelung in 1989 und 1990 wurde dieser
Abschlag zum 1. Januar 1991 mit der 3. Novelle

zum Abwasserabgabengesetz auf 75 vH erhoht,
so daf} der verminderic Abgabensatz wieder auf
das Niveau von 1982 zuriickfiel (Schaubild 3).

Schaubild 3 — Abwasserabgabe: Nominelle und vermin-
derte Abgabensitze
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Quelle: Ewringmann et al. (1993).

Obwohl die Abwasserabgabe als erste Um-
weltabgabe in der Bundesrepublik Deutschland
gilt, wird ihre tatséchliche Lenkungswirkung von
Okonomen zumeist sehr zuriickhaltend einge-
schitzt (Ewringmann et al. 1993). Dabei richtet
sich die Kritik vor allem darauf, daf} die Abwas-
serabgabe durch ihre Verkniipfung mit dem
Wasserhaushaltsrecht keine eigenstdndige Len-
kungsfunktion erfiillt, sondern lediglich zur be-
schleunigten Durchsetzung der Mindestanforde-
rungen nach den allgemein anerkannten Regeln
der Technik dient. Der nach Erreichen dieser
Grenzwerte noch verbleibenden Restbelastung
wird keine spilirbare Anreizwirkung zugespro-
chen.

Ein weiteres Problem besteht darin, dafl die
Berechnung der Abgabenlast nicht auf Basis der
tatséchlichen Schadstoffeinleitungen stattfindet,
sondern auf Grundlage eines fiktiven ,,Bescheid-
wertes”, der sich errechnet aus der Abwasser-
menge gewichtet mit einer behordlicherseits fest-
gestellten anlagenspezifischen Schadstoffkon-
zentration. Hierdurch wird zwar der administra-
tive Aufwand bei der Abgabenerhebung stark re-
duziert, aber gleichzeitig 14Bt sich eine betrdcht-
liche Einschrinkung der Effizienz- und Anreiz-
wirkung feststellen, denn es besteht kein direkter



Zusammenhang mehr zwischen Abgabenbela-
stung und tatsdchlich vorgenommener Schad-
stoffeinleitung. Dartiber hinaus ist zu bemin-
geln, dafl die Abgabe lediglich bei Direktein-
leitern erhoben wird. Indirekteinleitern — also
solchen Emittenten, die ihre Abwésser iiber die
Kanalisation an eine Klidranlage abgeben —
wird die Abgabe lediglich im Rahmen der allge-
meinen Abwasserentsorgungsgebiihren angela-
stet. Da hier keine nach Schadstoff differenzier-
ten Gebiihren erhoben werden, wird die Anreiz-
wirkung der Abgabe im Bereich der Indirektein-
leiter faktisch ausgehebelt.

Neben der Abwasserabgabe lassen sich in der
Umweltpolitik der Bundesrepublik Deutschland
nur einige rudimentire Formen 6konomischer In-
strumente feststellen. So werden zur Verminde-
rung der aus dem Straflenverkehr resultierenden
Luftbelastungen differenzierte Steuersdtze bei
der Minerall- und Kfz-Steuer verwendet, die als
eine Kombination aus Umweltabgabe und Sub-
vention interpretiert werden konnen. Ebenfalls
zu erwdhnen ist hier der in den meisten Bundes-
landern erhobene ,,Wasserpfennig®, dessen pri-
mirer Zweck jedoch nicht in der Verhaltens-
steuerung, sondern in der staatlichen Mittelbe-
schaffung besteht (Brosse 1986). Ahnliches gilt
fiir die seit 1. Januar 1995 giiltige Straflennut-
zungsgebiihr fiir Lastkraftwagen sowie fiir die in
einigen Bundesldndern erhobenen Sonderabfall-
abgaben.

Nicht unerwéhnt bleiben sollte schlieBlich der
bisher einzige Versuch, das Konzept handelbarer
Emissionsrechte zumindest in rudimentérer
Form in der bundesdeutschen Umweltpolitik zu
etablieren. So ist im Bundes-Immissionsschutz-
gesetz vom 24.04.1986 vorgesehen, daf3 Altania-
gen bestimmte Grenzwertie iiberschreiten diirfen,
wenn durch entsprechend stirkere Mafinahmen
benachbarter Anlagen eine insgesamt weiterge-
hende Schadstoffminderung erreicht wird. Die
praktische Relevanz dieser Kompensationslo-
sung tendiert jedoch aufgrund zahlreicher insti-
tutioneller Hemmnisse gegen Null (Huckestein
1989; Gawel und van Mark 1991). So ist es bis-
her trotz massiver Unterstiitzung durch Politik,
Administration und Wissenschaft nur sehr ver-
einzelt zu tatséchlichen Kompensationen gekom-
men (vgl. z.B. John 1990).
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b. Andere EU-Staaten und USA

In den sonstigen EU-Staaten lassen sich ausge-
pragte regionale Unterschiede feststellen. Wih-
rend in Frankreich, GroBbritannien, Osterreich,
Italien und den siideuropéischen Staaten kaum
nennenswerte Beispiele fiir den Einsatz ¢kono-
mischer Instrumente zu finden sind, ist die Situa-
tion in den nordeuropdischen Staaten (ein-
schlieBlich der Niederlande) etwas positiver zu
beurteilen. Die Bandbreite der hier eingesetzten
Umweltabgaben reicht von klassischen Emissi-
onsabgaben iiber differenzierte Mehrwertsteuer-
sdtze und Abfallabgaben bis hin zu Input- bzw.
Produktabgaben auf Pestizide, Kunstdiinger,
Batterien und Verpackungen (Michaelis 1995b).
Dabei ist nach Auffassung der OECD (1994) al-
lerdings auch hier davon auszugehen, dafl die
Abgabensidtze in der Mehrzahl der Fille zu ge-
ring sind, um eine nennenswerte Lenkungswir-
kung zu erzeugen.

In den USA liegt der Schwerpunkt ¢konomi-
scher Instrumente der Umweltpolitik nicht im
Abgabenbereich, sondem im Bereich handel-
barer Emissionsrechte. Neben einigen regional
begrenzien Ansdtzen in der Wassergilitewirt-
schaft ist hier insbesondere das 1977 landesweit
eingefiihrte ,.emission trading“-Programm her-
vorzuheben, in dessen Rahmen die bis dato gel-
tenden Luftreinhaltevorschriften um verschiede-
ne Moglichkeiten des Emissionshandels erginzt
wurden. Wie zahlreiche empirische Studien bele-
gen (z.B. Hahn und Hester 1989), blieb der tat-
sdchliche Handel mit Emissionsrechten jedoch
weit hinter den anfinglichen Erwartungen zu-
riick. Als Griinde hierfiir werden neben hohen
Transaktionskosten vor allem Rechtsunsicher-
heiten seitens der betroffenen Emittenten ge-
nannt. Dabei hat sich insbesondere als proble-
matisch erwiesen, dafl das ,.emission trading*-
Programm von den Umweltverwaltungen der
einzelnen Bundesstaaten hiufig uneinheitlich

- und teilweise auch obstruierend gehandhabt und

im Zeitverlauf mehrfach unangekiindigt gedndert
wurde.

Trotz dieser emiichternden Erfahrungen wur-
de 1990 das Acid Rain Program beschlossen,
das ab 1995 die stufenweise Einfithrung eines
landesweiten Handels mit Emissionsrechten fiir
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SO, vorsieht. Da das Programm zum gegen-
wirtigen Zeitpunkt noch nicht vollstindig im-
plementiert ist, 146t sich noch nicht abschétzen,
ob der Handel mit Emissionsrechten tatséchlich
den erwarteten Umfang errcichen wird. Da das
Acid Rain Program trotz seiner konzeptionell
grofleren Reichweite in vielerlei Hinsicht den
friiheren ,,emission trading"-Ansdtzen &hnelt,
werden die Erfolgsaussichten in der Literatur zu-
riickhaltend eingeschiitzt (Endres und Schwarze
1994). Auch eine im Friihjahr 1993 durchge-
filhrte Vorab-Auktion von Emissionsrechten,
durch die ein vorldufiges Preissignal generiert
werden sollte, stieB nur auf geringes Interesse
der Nachfrager (Fromm und Hansjiirgens 1994),

2, Widerstinde gegen die Einfihrung
okonomischer Instrumente

Als Begriindung fiir die geringe Verbreitung
okonomischer Instrumente der Umweltpolitik
werden in der Literatur {iberwiegend politische
Griinde geltend gemacht. So gehen die Vertreter
der Neuen Politischen Okonomie davon aus,
dal Abgaben und handelbare Nutzungsrechte
gegen die (Verteilungs-)Interessen der am Ge-
setzgebungsprozel beteiligten Gruppen versto-
Ben und deshalb auf politischer Ebene nicht
durchgesetzt werden koénnen (vgl. z.B. Frey
1972). Und in der Tat lassen sich hierfiir einige
Plausibilitétsgriinde finden.

a. Politische Entscheidungstriger

Da die Offentlichkeitswirksamkeit umweltpoliti-
scher Mafinahmen aus Sicht der Politiker eine
nicht unbedeutende Rolle spielt und dic Wihler
in der Regel nur unzureichend iiber die tatséchli-
chen Nutzen und Kosten einzelner Mafinahmen
informiert sind, ist es fiir die Politik rational,
solche Mafinahmen zu bevorzugen, ,.... die den
Anschein einer hohen Wirksamkeit haben, die
populir sind und die die Aktivitdt der Regierung
demonstrieren” (Holzinger 1987: 299). So be-
sehen weist das Ordnungsrecht gegeniiber 6ko-
nomischen Instrumenten erhebliche Vorteile auf
(Frey 1972): Ge- und Verbote sind in ihrer Wir-
kungsweise unmittelbar nachvollziehbar und un-

terstiitzen den Eindruck eines starken Staates,
der die umweltbelastenden Unternchmen mit
Nachdruck in die Schranken weist. Demgegen-
tiber besitzen Abgaben und mehr noch handel-
bare Nutzungsrechte nur einen geringen politi-
schen Symbolwert, denn ihre Wirkung entfaltet
sich iiber den Marktmechanismus und 148t sich
nicht sichtbar den Entscheidungen der politi-
schen Ebene zuschreiben. Hinzu kommt, dafl die
indirekte Verhaltenssteuerung durch Okonomi-
sche Instrumente fiir die Mehrzahl der Wihler
nicht nachvollziehbar ist, woraus sich nicht sel-
ten Aversionen gegen einen vermeintlichen ,,Ab-
laBhandel” entwickeln.

Dariiber hinaus weist die OECD (1994: 189)
in ihrer jiingsten Bestandsaufnahme zur Rolle
¢konomischer Instrumente in der Umweltpolitik
darauf hin, dal bei der Anwendung tradierter
ordnungsrechtlicher Gesetzgebungsmuster auf
umfangreiche praktische Erfahrungen zurilickge-
griffen werden kann, wihrend Abgaben und
mehr noch handelbare Nutzungsrechte von den
politischen Entscheidungstragem hiufig (und
nicht zu Unrecht) mit dem Risiko einer schwer
kalkulierbaren institutionellen Neuerung in Ver-
bindung gebracht werden.

Ein weiterer Ablehnungsgrund, der sich vor
allem gegen Abgabenlsungen richtet, besteht in
ihrer fiskalpolitischen Wirkung. So zeichnen
sich einige der in jlingerer Zeit in der Bundesre-
publik Deutschland diskutierten Umweltabgaben
im Vergleich zu den meisten friiheren Abgaben-
vorschldgen durch eine wesentlich breitere Be-
messungsgrundlage und ein entsprechend héhe-
res Mittelautkommen aus (Hansjiirgens 1992).
Insbesondere das jdhrliche Aufkommen aus einer
CO,- oder Energieabgabe kénnte leicht einen
zweistelligen Milliardenbetrag erreichen. Solche
Aufkommenseffekte haben eine Reihe von haus-
haltspolitischen Implikationen, die dazu fiihren,
daf ,JFinanzminister und Kédmmerer sozusagen
‘geborene’ Gegner umweltpolitischer Lenkungs-
abgaben sind* (Ewringmann 1987: 11). So wird
insbesondere befiirchtet, dafl das Steuersystem
seiner Finanzierungsfunktion nicht mehr gerecht
wird, wenn unter dem Gebot der Aufkommens-
neutralitéit fiskalisch zuverldssige Einnahmequel-
len in groffem Umfang durch weniger sichere,
ihre eigene Bemessungsgrundlage aushohlende



Umweltabgaben ersetzt werden (bei einer nihe-
ren Betrachtung der zur Zeit diskutierten Ab-
gabenvorschlige erscheint diese Befiirchtung al-
lerdings weitgehend unbegriindet; vgl. den fol-
genden Abschnitt V.3).

b. Umweltbehorden

Ein moglicher Grund fiir die ablehnende Haltung
von Umweltbehdrden gegeniiber Skonomischen
Instrumenten besteht darin, daB sich innerhalb
der Behorden im Zeitverlauf informelle Struk-
turen verfestigt haben, die eine Beibehaltung des
Status quo begiinstigen (Faber et al. 1989: 99):
Die in langjdhriger Titigkeit erworbene Erfah-
rung und Sachkenntnis im Umgang mit ord-
nungsrechtlichen Regelungen stellt fiir die Be-
hérden und ihre Mitarbeiter ein Kapitalgut dar,
das durch den Ubergang zu einem anderen in-
strumentellen Regime abrupt entwertet wiirde.
Diese Argumentation trifft in besonders star-
kem MaBe auf den Ubergang zu tkonomischen
Lenkungsmechanismen zu, denn das Personal
der betreffenden Behorden besteht in erster Linie
aus Juristen, Naturwissenschafilern und Techni-
kemn, die mit Okonomischen Wirkungszusam-
menhiingen hdufig nur wenig vertraut sind. Hin-
zu kommt, da der Ansaiz einer preislichen
Steuerung mit flexiblen einzelwirtschaftlichen
Anpassungsprozessen insbesondere im Bereich
der Rechtswissenschaften auf grundsatzliche
Aversionen  stoft. Symptomatisch  hierfiir
Klopfer (1990: 247) zu dem mit der Einfiihrung
Okonomischer Instrumente vermeintlich einher-
gehenden Verlust an Rechtsstaatlichkeit:

,»»An die Stelle der klaren, aber bisweilen harten Al-
ternative: ‘erlaubt oder verboten’ tritt die weiche, je-
doch konturenschwichere Alternative des permissi-
ven Staates; sie heiBit: ‘erwiinscht oder uner-
wiinscht’. In [ihrer] spezifischen Ziel- und Wir-
kungsunschérfe sind die sog. tkonomischen Instru-
mente das kongeniale Instrument einer entschiede-
nen Politik des Vielleicht-doch-nicht oder doch. Bei
der Steuerung durch 6konomische Mittel bleibt [das]
unerwiinschte Verhalten rechtmiBig, wéhrend im
Ordnungsrecht das dort verbotene Verhalten rechts-
widrig ist”.

Empirische Untersuchungen zeigen, daBl die
genannten Griinde in ihrer Gesamtheit zu einer
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starken instrumentellen Priferenz zugunsten ord-
nungsrechtlicher Regelungen fiihren (vgl. z.B.
Horbach 1992). Auf der Ebene der Ministerial-
behorden hat dies zur Folge, dal Vorschlége fiir
den Einsatz Okonomischer Instrumente zumeist
bereits im Vorfeld der Beratungen abgeblockt
oder zumindest verwdssert werden. Und selbst
wenn diese Hiirde erfolgreich iiberwunden wur-
de, sehen sich die ungeliebten §konomischen In-
strumente zuweilen der subtilen Obstruktion
durch die vollzichende Behérden ausgesetzt (vgl.
z.B. Karl 1996).

C. Unternehmen

Aus Sicht der schadstoffemittierenden Unterneh-
men ist dasjenige umweltpolitische Instrument
zu préferieren, das die geringsten einzelwirt-
schaftlichen Kosten verursacht. Unter diesem
Aspekt sind ordnungsrechtliche Regulierungen
gegeniiber Abgabenlésungen eindeutig tiberle-
gen. Denn im Falle einer Abgabe hat der Emit-
tent nicht nur die Vermeidungskosten zu tragen,
sondern auch die Abgabenlast auf die verblei-
benden Restemissionen, die bei einer ordnungs-
rechtlichen Regelung kostenlos sind.

Die Kosten handelbarer Emissionsrechte wer-
den im wesentlichen durch den Modus der Erst-
vergabe determiniert. Erfolgt diese durch eine
Versteigerung, so resultiert die gleiche Kosten-
belastung wie im Abgabenfall. Werden die
Rechte dagegen kostenlos an die Altemittenten
vergeben, so gilt zumindest vorldufig, dafB die
bisher nach Ordnungsrecht erlaubten Emissionen
auch weiterhin zum Nulltarif an die Umwelt ab-
gegeben werden kdnnen.

Ein weiterer Aspekt betrifft die unternehmeri-
sche Planungssicherheit. Zwar gilt im Rahmen
des Ordnungsrechts, da} die im Einzelfall letzt-
endlich getroffenen Verfligungen das Ergebnis
eines komplexen und damit schwer kalkulierba-
ren Verhandlungsprozesses zwischen Emittent
und Behdrde sind. Aber zumindest ist die unter-
nehmerische Planungssicherheit hier insoweit ge-
wahrt, als daB ordnungsrechtliche Regelungen
zumeist mit weitreichenden Ausnahmen zugun-
sten des Bestandsschuizes versehen sind. Auch
Abgabenlésungen sind unter dem Aspekt der
Planungssicherheit weitgehend unproblematisch,
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denn hier existiert zumindest ein ex ante fixierter
Abgabensatz, der als Planungsgrundlage ver-
wendet werden kann. Demgegentiiber unterliegt
der Marktpreis handelbarer Emissionsrechte per-
manenten Schwankungen, wodurch eine voraus-
schauende Planung erheblich erschwert wird.
Zwar ist es hier moglich, die untemehmerische
Planungssicherheit durch einen Terminmarkt fiir
Emissionsrechte zu erhGhen, aber die Abwick-
lung derartiger Termingeschifte wire wiederum
mit zusitzlichen Kosten verbunden (Heister,
Michaelis et al. 1991: 121).

Dariiber hinaus besitzt das Ordnungsrecht aus
unternehmerischer Sicht eine Reihe strategischer
Vorteile. So wurde bereits erwdhnt, dafl ord-
nungsrechtliche Regelungen den vollziehenden
Behorden in der Regel einen weiten Ermessens-
spielraum lassen. Im Gegensatz zu Abgaben und
handelbaren Emissionsrechten bietet das ord-
nungsrechtliche Instrumentarium den Emittenten
also die Moglichkeit, in direkten Verhandlungen
mit der vollzichenden Behtrde Einflufl auf die
konkrete Ausgestaltung der Auflagen zu nehmen
(Horbach 1992).

Ein weiterer strategischer Vorteil ergibt sich
im Verhilis zwischen den am Markt prisenten
Untemehmen und potentiellen Newcomermn. Hier
erdffnet das Ordnungsrecht die Moglichkeit, mit
Hinweis auf den verfassungsrechtlich garantier-
ten Bestandsschutz differenzierte Anforderungen
fiir Altanlagen einerseits und neu zu genchmi-
gende Anlagen andererseits durchzusetzen, die
de facto als Marktzutrittsbarriere gegeniiber po-
tentdellen Wettbewerbern wirken (Jéger 1994
151). Ein vergleichbarer Effekt 148t sich im
Rahmen 6konomischer Instrumente nur bei ko-
stenloser Zuteilung von Emissionsrechten an die
Altemittenten erzielen.

d. Umweltschutzverbinde

Die Rolle der Umweltschutzverbinde in der In-
strumentendiskussion hat sich im Verlauf der
achtziger Jahre grundlegend gewandelt. Wih-
rend in fritheren Stellungnahmen fast ausschlief3-
lich Forderungen nach schérferen ordnungs-
rechtlichén Eingriffen zu finden waren (Holzin-
ger 1987: 313), bewirkt die seit Ende der acht-
ziger Jahre gefiihrte ,,Oko-Steuer-Diskussion,

daB marktwirtschaftliche Lenkungsmechanismen
und insbesondere Abgabenldsungen im Bereich
der Umweltschutzverbinde zunehmend Akzep-
tanz finden. Eine Vorreiterrolle kommt insbeson-
dere dem Bund fiir Umwelt- und Nawurschutz
zu, der nach Hey und Brendle (1994: 505) be-
reits sehr friihzeitig ,,zu den Motoren der Oko-
steuerdebatte in Deutschland geh6rte*.

3.  Anwendungsbedingungen
okonomischer Instrumente

Uber die oben genannten Argumente hinaus
findet sich in der jlingeren Literatur ein zweiter,
eher kasuistisch orientierter Erkldrungsansatz
fiir die geringe Verbreitung von Abgaben und
handelbaren Nutzungsrechten, der die Zweckmi-
Bigkeit und Praktikabilitdt der klassischen um-
weltdkonomischen Empfehlungen zur Instrumen-
tenwahl generell in Frage stellt. Ausgangspunkt
der Kritik ist die Feststellung, dafl die in der
Literatur stets hervorgehobene Uberlegenheit
okonomischer Instrumente auf der Analyse ex-
trem idealisierter Modelle basiert, die die tat-
sdchlichen Rahmenbedingungen umweltpoliti-
scher Probleme unzureichend abbilden. So stel-
len z.B. Hahn und Stavins (1992: 465) fest:

,,The marked preference economists have shown for
incentive based instruments over command-and-
control is largely based on their theoretical effi-
ciency advantages in highly stylised situations. [...]
In the absence of empirical research, this remains
largely an untested hypothesis®.

Die Forderung nach einer detaillierteren Ana-
lyse der konkreten Anwendungsbedingungen
umweltpolitischer Instrumente wird auf intemna-
tionaler Ebene vor allem seitens der OECD vor-
angetricben (OECD 1991, 1993, 1994). Parallel
dazu hat sich im deutschsprachigen Raum eine
jlingere umweltdkonomische Forschungsrichtung
etabliert, die ebenfalls darauf abzielt, konkrete
Anwendungsbedingungen fiir den Einsatz Oko-
nomischer Instrumente im Umweltschutz zu
identifizieren.18 Dabei zeigt sich, daB es in der
Umweltpolitik keine Patentlésungen gibt. Viel-
mehr ist eine rationale Entscheidung iber das
anzuwendende Instrumentarium nur unter expli-



ziter Berticksichtigung der im jeweiligen Einzel-
fall vorliegenden Rahmenbedingungen 6konomi-
scher, technischer, 6kologischer, rechtlicher und
(fiskal-)politischer Natur méglich.

a. Okonomische und technische
Rahmenbedingungen

In einer ersten Grobklassifikation lassen sich die
technisch-6konomischen = Rahmenbedingungen
der Instrumentenwahl drei Schwerpunktberei-
chen zuordnen: (1) Emittentenstruktur, (2) Ver-
meidungskostenstruktur und (3) MeB- und Kon-
trollprobleme.

Emittentenstruktur

Bei einer zu geringen Anzahl von Emittenten
kann der Einsatz 8konomischer Instrumente mit
verschiedenen Problemen einhergehen. Letztere
betreffen im Abgabenfall vor allem die Frage der
okologischen Inzidenz, wihrend bei Anwendung
handelbarer Rechte Wettbewerbsprobleme und
eine moglicherweise eingeschrankte Anreizwir-
kung zu beachten sind.

Stehen etwa die zu regulierenden Emittenten
auf ihren Absatzmirkten in unvollkommener
Konkurrenz zueinander, so kann eine Abgaben-
erhebung neben den direkien Anpassungsreaktio-
, nen auch zu einer Umverteilung der jeweiligen
Marktanteile fiihren, so daB sich der im Saldo
erzielte Vermeidungseffekt a priori nur noch
schwer einschétzen 14t. Wie zum Beispiel Ebert
(1992) zeigt, kann dabei sclbst der scheinbar wi-
dersinnige Fall, daf die Einfiihrung einer Emis-
sionsabgabe im Endeffekt zu einer Erh6hung der
Gesamtemissionen fiihrt, nicht ausgeschlossen
werden. Diese Wirkungsbriiche und Unsicher-
heiten haben zur Folge, da Abgabenldsungen
bei unvollkommener Konkurrenz mit erheblichen
Fehlsteuerungen beziiglich des angestrebten
Mengenziels einhergehen konnen. Insbesondere
fiihrt das bekannte ,,trial and error“-Verfahren
zur Anndherung an den Zielwert in die Irre,
wenn die Gesamtemissionen abnormal auf Va-
riationen des Abgabensatzes reagieren. Abga-
benidsungen erscheinen damit bei unvollkom-
mener Konkurrenz nur dann zweckméfig, wenn
es aufgrund der jeweiligen kologischen Rah-
menbedingungen (vgl. den folgenden Abschnitt
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V.3.b) zulidssig ist, signifikante Ziclabweichun-
gen zugunsten der dynamischen Anreizwirkung
einer solchen Politik zu tolerieren.

Anders gelagert ist die Problematik einer zu
geringen Anzahl von Emittenten bei Verwen-
dung handelbarer Rechte. Zwar ist hier keine
Verletzung des Mengenziels zu erwarten, aber
bei einem zu engen Markt fiir Emissionsrechte
konnen sich wettbewerbspolitische Probleme er-
geben. Sofern hier die Erstverteilung im Rahmen
einer Versteigerung erfolgt, ist nicht auszuschlie-
Ben, daB einzelne finanzkriftige Firmen versu-
chen koénnten, den Markt fiir Emissionsrechte
zur Verdringung Kkleinerer Konkurrenten zu
mif3brauchen (Siebert 1976: 78). Wie bereits er-
wihnt, ist eine solche Strategie zwar eher un-
wahrscheinlich (vgl. Abschnitt IV.2.c), aber den-
noch erscheint es bei einem potentiell engen
Markt auch im Hinblick auf die politische Ak-
zeptanz eines solchen Systems ecrforderlich, dem
moglichen Miflbrauch von Marktmacht vorzu-
beugen, indem die Emissionsrechte nicht verstei-
gert, sondern den Altemittenten im Rahmen eines
»grandfathering-Verfahrens zugeteilt werden
(Endres 1994: 148 f.).

Mit dieser Zuteilungsvariante sind allerdings
verschiedene Probleme verbunden, die bereits
mehrfach angesprochen wurden. Insbesondere
ergeben sich Wettbewerbsverzerrungen im Ver-
hiltnis zwischen Altemittenten, die dic Emis-
sionsrechte zum Nulltarif erhalten, und poten-
tiellen Newcomem, die die bendtigten Rechte
nur am Markt, das heit zum Knappheitspreis,
erwerben konnen. Im Extremfall ist es hier denk-
bar, daB sich die Altemittenten zu einem Kartell
zusammenschlieBen, das die Emissionsrechte nur
zu iiberhéhten Preisen abgibt oder den Marktzu-
tritt neuer Firmen génzlich verhindert. Bei einem
potentiell engen Markt kommt die Anwendung
handelbarer Rechte folglich nur dann in Be-
tracht, wenn die bestehenden Marktstrukturen
die Gefahr wettbewerbsbeschrinkender Abspra-
chen zwischen den Altemittenten ausschlieen,
so daB mit dem erforderlichen ,,grandfathering”-
Verfahren keine uniiberwindbaren Marktzutritts-
barrieren geschaffen werden.

Ein weiteres Problem zu enger Mérkte betrifft
die Effizienz der Sekundérallokation von Emis-
sionsrechten, die sich aus den Markttransaktio-
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nen nach der Erstverteilung ergibt. Wie etwa
Wil (1988) zeigt, verhalten sich die Emittenten
bei unvollkommener Konkurrenz auf dem Markt
fiir Emissionsrechte nicht mehr als Preisnehmer,
sondern sie berlicksichtigen, daf} ihr eigenes An-
gebots- bzw. Nachfrageverhalten den Marktpreis
beeinflufit. Als Folge kommt es nicht mehr zum
Ausgleich der Grenzvermeidungskosten zwi-
schen den einzelnen Emittenten, und die gesamt-
wirtschaftlich kostenminimale Allokation wird
verfehlt. Hieraus kann jedoch nicht der Schiul
gezogen werden, handelbare Rechte hitten bei
unvollkommener Konkurrenz keinerlei Effizienz-
vorteile gegeniiber dem Ordnungsrecht. Viel-
mehr ist davon auszugehen, dafl die Mdoglichkeit
des Handels mit Emissionsrechten auch bei un-
vollkommener Konkurrenz Kosteneinsparungen
gegeniiber einem System einheitlicher Emis-
sionsauflagen ermoglicht. Der Unterschied zum
Fall vollkommener Konkurrenz besteht darin,
daf} die gegeniiber der Auflagenldsung theore-
tisch verfiigbaren Kosteneinsparungspotentiale
hier nicht vollsténdig ausgeschipft werden, wo-
bei sich jedoch der letztendlich realisierte Grad
an Kosteneinsparung a priori kaum abschitzen
14ft.

Dariiber hinaus ist zu beachten, daf} sich ein
zu enger Markt fiir Emissionsrechte auch nach-
teilig auf die Innovationsbereitschaft der Emit-
tenten auswirken kann. Denn der Marktpreis fiir
Emissionsrechte ist im Gegensatz zur Abgabe
keine politisch fixierte GroBe, sondern er resul-
tiert aus Angebot und Nachfrage. Bei einem hin-
reichend engen Markt ist hierbei zu erwarten,
daB sich bereits das Innovationsverhalten eines
einzelnen Emittenten spiirbar auf den Preis aus-
wirkt. Muf} jedoch der potentielle Innovator be-
fiirchten, daB der Markipreis als Folge seines
zusitzlichen Angebots sinken wiirde, so vermin-
dert dies seine Innovationsbereitschaft, denn ein
sinkender Preis impliziert geringere ErlOse bei
der VerduBerung der freiwerdenden Emissions-
rechte (Cansier 1993: 202). Hinzu kommt, daf3
die Variabilitdt des Marktpreises fiir Emissions-
rechie auch AnlaB zu Freifahrerverhalten geben
kann (Endres 1994: 136 ff.): Geht nidmlich der
potentielle Innovator davon aus, daB8 der Markt-
preis fiir Emissionsrechte fillt, wenn die be-
trachtete Innovation von anderen am Markt be-

teiligten Emittenten eingefiihrt wird, so kann es
fiir ihn selbst rational sein, auf die eigene Inno-
vation zu verzichten, die damit verbundenen Ko-
sten zu vermeiden und seine Emissionen nach
Sinken des Marktpreises auf die neue kosten-
minimierende Menge zu erhShen. Verhalten sich
jedoch alle Emittenten nach diesem Kalkiil, so
besteht die Gefahr, da3 die betrachtete Innova-
tion iiberhaupt nicht realisiert wird.

Zusammenfassend 148t sich feststellen, dafy
die positive Beurteilung handelbarer Emissions-
rechte bei potentiell engen Mirkten stark zu re-
lativieren ist: Die vorteilhaften Effizienzeigen-
schaften ebenso wie die dynamische Anreizwir-
kung werden nachhaltig eingeschréinkt, wihrend
sich gleichzeitig erhebliche wettbewerbspoliti-
sche Probleme ergeben.

Vermeidungskostenstruktur

Wie in Kapitel IV bereits deutlich wurde, resul-
tieren die statischen Effizienzvorteile dkonomi-
scher Instrumente daraus, dafl die betroffenen
Emittenten die fiir sie auf Basis ihrer individuel-
len Kostenstruktur jeweils vorteilhafteste Anpas-
sungsreaktion wihlen kénnen. Damit ist gewdhr-
leistet, daBB die stirksten Vermeidungsanstren-
gungen dort ausgeldst werden, wo die hierfiir
giinstigsten Kostenvoraussetzungen bestehen.
Dabei wird das Ausmaf} der im Vergleich zu
einer pauschalen Auflagenpolitik méglichen Ko-
steneinsparungen durch die jeweiligen Unter-
schiede in den einzelwirtschaftlichen Vermei-
dungskosten determiniert. Je grofer diese Unter-
schiede sind, um so stidrker weichen die von den
einzelnen Emittenten bei Kostenminimierung ge-
wihlten Vemeidungsniveaus voneinander ab
und um so groBer sind die Effizienzgewinne ge-
geniiber pauschalen Auflagen, die von allen
Emittenten ein einheitliches Vemmeidungsniveau
fordem. Dem Argument der statischen Effizienz
ist bei der umweltpolitischen Instrumentenwahl
demzufolge ein um so groferes Gewicht beizu-
messen, je stirker die Unterschiede in den einzel-
wirtschaftlichen Vermeidungskosten ausgepragt
sind und je weniger es moglich ist, diesen Unter-
schieden durch ecine geeignete Differenzierung
ordnungsrechtlicher Vorgaben Rechnung zu tra-
gen.



Die Unterschiede in den einzelwirtschaftlichen
Vermeidungskosten wiederum werden im we-
sentlichen durch die Emittentenstruktur und die
Art der verfiigharen Vermeidungstechnologien
bestimmt. Dabei ist zu beachten, daBl integrierte
Umwelttechnologien aufgrund ihrer Spezialisie-
rung in der Regel stirkere Kostendifferenzen
aufweisen als nomnierte ,.end of pipe“-Verfah-
ren, die sich hidufig durch sehr dhnliche Kosten-
verlaufe auszeichnen (Huckestein 1993a: 352).
Weisen im Extremfall alle Emitienten den glei-
chen Kostenverlauf auf oder ist es méglich, be-
stehenden Unterschieden durch eine hinreichend
starke Differenzierung der Auflagen vollstindig
Rechnung zu tragen, so ergeben sich keine in-
strumentspezifischen Unterschiede in den Ver-
meidungskosten, und die Frage der statischen
Effizienz 1aft sich auf einen Vergleich der
Transaktionskosten reduzieren.

In der bisherigen Argumentation wurde an der
klassischen Modellvorstellung festgehalten, den
Emittenten stiinde ein Kontinuum von Vermei-
dungsméglichkeiten zur Verfiigung, die sich
durch ecine wohldefinierte Kostenfunktion be-
schreiben lassen. Im Gegensatz hierzu kommen
empirische Analysen betrieblicher Emissions-
minderungsmafBnahmen in der Regel zu dem Er-
gebnis, daB den Emittententen nur ein begrenz-
tes, technologisch determiniertes Set von Anpas-
sungsméglichkeiten zur Verfiigung steht, deren
zugehorige Kostenkurve sich hiufig durch Un-
stetigkeiten und partiell fallende Grenzkosten
auszeichnet (Rentz et al. 1987, Gruber 1991;
Friedrich 1993).

Als Beispiel hierfiir zeigt Schaubild 4 die Ver-
meidungskostenfunktion fiir die Minderung der
NOx-Emissionen eines mit schwerem Heiz6l
befeuerten Kessels zur Erzeugung von Prozef3-
wirme, wie er in zahlreichen Industrien insbe-
sondere des Grundstoffgewerbes eingesetzt wird.
Neben der als Technologie T, bezeichneten Sub-
stitution von schwerem durch leichtes Heizél
bzw. Erdgas, die sich bei allen Minderungsgra-
den als ineffizient erweist, stehen hier drei tech-
nische Basisoptionen zur Verfiligung. Dabei han-
delt es sich um (a) die Anwendung cines NOx-
armen Brenners, (b) die Einfiihrung der Stufen-
verbrennung mit Abgasriickfiihrung und (c) die
Anwendung eines nachgeschalteten SCR-Kata-
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lysators. Durch Kombination dieser Optionen re-
sultieren neben der Inputsubstitution T, fiinf
weitere ,,Vermeidungstechnologien™ T;:

T,: NOx-armer Brenner,

Ts: NOx-armer Brenner + Abgasriickfiihrung,

T4: SCR-Katalysator,

T5: NOx-armer Brenner + SCR-Katalysator,

Tg: NOx-armer Brenner + SCR-Katalysator +
Abgasriickfiihrung.

Dabei ist zu beachten, daB NOx-arme
Brenner ebenso wie die Abgasriickfiihrung einen
fixen Wirkungsgrad aufweisen, so daB T, und
T; in Schaubild 4 lediglich einen isolierten Ein-
zelpunkt bilden. Nur bei Anwendung eines SCR-
Katalysators, der mit den beiden anderen Maf-
nahmen kombiniert werden kann, ist es moglich,
den Grad der Emissionsminderung durch eine
Anderung des Katalysatorvolumens konti-
nuierlich zu variieren. Aufgrund der hierbei auf-
tretenden Kostendegression sind die resultieren-
den Teilstiicke der Kostenkurve jedoch nicht
konvex, sondern sogar leicht konkav gekriimmt.

Schaubild 4 — Kosten der NOx-Minderung bei einem mit
Heizol S befeuerten Kessel (40 Megawatt Wirmelei-
stung,4 500 Betriebsstundenp.a.)
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Quelle: Nach Friedrich (1993:15).

Konkave Kostenkurven implizieren, daf die
Grenzkosten entlang der jeweiligen Teilstiicke
nicht steigen, sondem fallen, so dafl kostenmini-
mierende Emitienten bei Erhebung einer Abgabe
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oder bei Einsatz handelbarer Rechte den Grad
der Emissionsminderung stets bis an die Kapazi-
titsgrenze ausdehnen (Friedrich 1993: 173 ff).
Der okonomisch relevante Bereich der Technolo-
gien T, bis T reduziert sich folglich auf die mit

A bis C bezeichneten Randpunkte. Bei einer Va- -

riation des Preises pro Emissionseinheit finden
damit keine kontinuierlichen Anpassungsprozes-
se mehr statt, sondem die Emittenten reagieren
erst dann, wenn der Abgabensatz bzw. der
Marktpreis fiir Emissionsrechte einen kritischen
Wert iiberschreitet und der Einsatz einer neuen
Technologie rentabel wird (Becker et al. 1993;
Michaelis 1993b).

Da Vemeidungstechnologien mit fixem Wir-
kungsgrad bzw. fallenden Grenzkosten in der
Praxis eher die Regel als die Ausnahme bilden,
ist zu fragen, in welcher Weise sich das Phino-
men diskontinuierlicher Anpassungsprozesse auf
die relative Vorteilhaftigkeit tkonomischer In-
strumente auswirkt., Dabei ist zunichst festzu-
stellen, daB3 die Kosteneinsparungspotentiale ge-
gentiber einer ordnungsrechtlichen Lsung ten-
denziell vermindert werden. Wenn némlich die
regulierende Behorde aufgrund der genannten
Zusammenhidnge a priori davon ausgehen kann,
daB ohnehin nur einige wenige (Rand-)Punkte
der jeweiligen Kostenkurve als Ergebnis des ¢in-
zelwirtschaftlichen Minimierungskalkiils in Be-
tracht kommen, so ist es zumindest bei einer
weitgehend homogenen Emittentenstruktur ver-
gleichsweise einfach, die effiziente Losung vorab
zu schétzen und in Form entsprechend differen-
zierter Auflagen zu implementieren.

Ein weiterer Aspekt wird beim Ubergang von
der einzelwirtschaftlichen zur gesamtwirtschaft-
lichen Ebene deutlich. Liegen fixe Wirkungsgra-
de oder fallende Grenzkosten vor, so zeichnet
sich die Reaktionsfunktion eines einzelnen Emit-
tenten, die den Zusammenhang zwischen Abga-
bensatz und individuelem Emissionsniveau dar-
stellt, durch einen stufenférmigen Verlauf aus,
bei dem jeder Sprung einem Technologiewechsel
entspricht (Michaelis 1993b; 157). Aus der Ag-
gregation dieser Kurvenverldufe folgt cine ge-
samtwirtschaftliche Reaktionsfunktion, die den
Zusammenhang zwischen Abgabensatz und Ge-
samtemissionen beschreibt. Die Gestalt dieser
Funktion ist mafigeblich von der zugrunde-

liegenden Emittentenstruktur abhingig. Gibt es
fiir den betrachteten Schadstoff hinreichend viele
Emittenten und ist die Kostenstruktur der ein-
zelnen Emittenten hinreichend unterschiedlich,
so resultiert aus der Aggregation eine stetige
Reaktionsfunktion. Liegen dagegen nur wenige
Emittenten vor oder sind die Emittenten zwar
zahlreich, aber sehr homogen, so zeichnet sich
auch die gesamtwirtschaftliche Reaktionsfunk-
tion durch einen diskontinuierlichen, stufenfor-
migen Verlauf aus. In diesem Fall werden die im
Zusammenhang mit der Abgabenlsung bereits
mehrfach diskutierten Probleme der geringen
Okologischen Inzidenz nachhaltig verscharft.
Denn bei diskontinuierlicher Reaktionsfunktion
kénnen bereits marginale Fehler bei der Festle-
gung des Abgabensatzes zu gravierenden Ab-
weichungen von dem insgesamt angestrebten
Zielwert fithren.

Ahnlich problematisch verhilt es sich auch
bei Anwendung handelbarer Emissionsrechte. In
diesem Fall kann die Reaktionsfunktion als ag-
gregierte Nachfragefunktion nach Emissions-
rechten interpretiert werden, wobei der Abgabe-
nsatz nun dem jeweiligen Marktpreis entspricht.
Aufgrund der diskontinuierlich verlaufenden
Nachfragefunktion gilt hier, da} bereits margi-
nale Anderungen der umlaufenden Menge an
Emissionsrechten zu extremen Preisschwankun-
gen fiihren konnen. Ein dergestalt volatiler
Markt wiirde nicht nur erhebliche Unsicherhei-
ten und Anpassungsprobleme seitens der betrof-
fenen Emittenten verursachen, sondern er kénnte
auch einzelne Nachfrager zu strategischen Kéu-
fen von Emissionsrechten veranlassen. Eine ge-
samtwirtschafilich effiziente Allokation der ins-
gesamt zulidssigen Emissionen wire dann nicht
mehr gewihrleistet.

Bei diskontinuierlicher Reaktionsfunktion ge-
hen die in Kapitel 1V diskutierten Voreile 6ko-
nomischer Instrumente also teilweise verloren.
Hinzu kommt, daf} sich die mit dem ordnungs-
rechtlichen Instrumentarium auf der statischen
Ebene einhergehenden Effizienzverluste gerade
bei solchen Konstellationen, die zu einer diskon-
tinuierlichen Reaktionsfunktion fiihren, weit-
gehend vermeiden lassen: Liegen nur sehr weni-
ge Emittenten vor, so lassen sich ndmlich einzel-
fallbezogene Mafnahmen ergreifen, bei denen



die entstehenden Effizienzverluste durch eine ex-
plizite Berticksichtigung der individuellen Ko-
stenstruktur minimiert werden kdnnen. Und sind
die Emittenten zwar zahlreich, aber bezliglich
ihrer Vermeidungskostenstruktur weitgehend ho-
mogen, so 16sen auch pauschale ordnungsrechtli-
che Vorgaben nur vergleichsweise geringe Effi-
zienzverluste aus. Unter dem Aspekt der stati-
schen Effizienz 146t sich hier folglich keine ein-
deutige Uberlegenheit Skonomischer Instrumente
mehr begriinden.

Mef3- und Kontrollprobleme

Es wurde in Kapitel 1V bereits darauf hingewie-
sen, dafB den Effizienzvorteilen 6konomischer In-
strumente gegebenenfalls Mehrkosten im Mef-
und Kontrollbereich gegeniiberstechen kénnen.
Dieser Aspekt wird hier noch einmal aufgegrif-
fen und einer ndheren Betrachtung unterzogen.
Dabei ist zunichst zu beachten, daf sich die bis-
herige Argumentation im wesentlichen am Fall
emissionsbezogener umweltpolitischer Mainah-
men orientierte. Wie jedoch oben bereits deutlich
wurde, kommt inputbezogenen Mainahmen, wie
insbesondere Inputabgaben, in der Praxis eine
mindestens ebenso wichtige Rolle zu. Beide
Ausgestaltungsvarianten werden im folgenden
betrachtet.

Emissionsbezogene Mafinahmen. Ordnungs-
rechiliche Vorgaben, die an der Emissionsseite
ankniipfen, werden in der Praxis zumeist als re-
lative Grenzwerte bezogen auf die Schadstoff-
konzentration in den Trigermedien Abluft oder
Abwasser definiert. In diesem Fall sind die mef-
technischen Anforderungen wesentlich geringer
als bei Anwendung emissionsbezogener Skono-
nomischer Instrumente. Denn bei hinreichend
hoher Strafandrohung fiir den Fall der Normver-
letzung geniigt es hier, die Einhaltung der Grenz-
werte durch punktuelle Einzelmessungen zu kon-
trollieren (Welsch 1994). Demgegeniiber er-
fordert der Einsatz emissionsbezogener 6kono-
mischer Instrumente stets, daf die betreffenden
Emissionen kontinuierlich an der Quelle erfaft
werden, denn eine sinnvolle Bestimmung der Ab-
gabenlast (bzw. der erforderlichen Emissions-
rechte) ist nur auf Basis der tatséchlich getitig-
ten Emissionen moglich. Eine solche Erfassung
der Bemessungsgrundlage setzt voraus, da so-
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wohl der Volumenstrom des Trigermediums als
auch die jeweilige Schadstoffkonzentration kon-
tinuierlich gemessen und dokumentiert wird. Der
hiermit einhergehende meftechnische Aufwand
ist wesentlich hoher als der Aufwand zur Uber-
wachung ordnungsrechtlicher Maximalkonzen-
trationen, bei denen lediglich die Null-Eins-Ent-
scheidung zu treffen ist, ob der Grenzwert iiber-
schritten wurde oder nicht. Bei emissionsbezoge-
nen MaBBnahmen ist folglich davon auszugehen,
daB ckonomische Instrumente insbesondere bei
Vorliegen vieler Einzelquellen mit einem wesent-
lich héheren MeB- und Kontroliaufwand verbun-
den sind als ordnungsrechtliche Grenzwerte.

Inputbezogene Mafinahmen. Eine vollig ande-
re Beurteilung ergibt sich fiir inputbezogene
Mafinahmen. Da die Einhaltung von Inputaufla-
gen stets vor Ort kontrolliert werden mu8, ist bei
Vorliegen vieler Einzelquellen, wie insbesondere
in der Landwirtschaft oder im Bereich privater
Kleinverbaucher, mit einem méglicherweise pro-
hibitiv hohen Uberwachungsaufwand zu rech-
nen. Im Vergleich hierzu weisen Inputabgaben
erhebliche Vorteile auf, denn in der Regel unter-
liegen die in Betracht kommenden Faktoren
ohnehin bereits einer Besteuerung, so dafl ledig-
lich eine Erh¢hung bzw. Differenzierung der be-
treffenden Steuersétze erforderlich wire.

Analog zur Erhebung von Inputabgaben wire
auch die Verwendung handelbarer Rechte denk-
bar, die ihren Besitzer dazu erméchtigen, eine
bestimmten Menge des reglementierten Inputfak-
tors durch Produktion oder Import in Verkehr zu
bringen. Ein solches System, wie es etwa bei
Heister, Michaelis et al. (1991: 55 ff.) fiir fossile
Brennstoffe entwickelt wurde, verursacht im
Vergleich zu einer Inputabgabe zwar einen héhe-
ren Kontroll- und Uberwachungsaufwand, es ge-
wihrleistet aber gleichzeitig auch ein hoheres
Mal an Mengensicherheit,

Input- oder emissionsseitige Mafnahmen?
Die Frage der Mef3- und Kontrollkosten gewinnt
mit wachsender Anzahl der zu regulierenden
Emittenten zunehmend an Bedeutung. Dabei gilt,
daB Inputabgaben unter allen Instrumentvarian-
ten in der Regel den geringsten Uberwachungs-
und Kontrollaufwand verursachen. Diesem Vor-
teil stehen jedoch auch Nachteile gegentiber,
denn zum einen existiert hdufig nur ein sehr va-
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ger quantitativer Zusammenhang zwischen Input
und Emissionen, und zum anderen fiihrt eine In-
putabgabe lediglich zur Verringerung des betref-
fenden Faktoreinsatzes, obwohl es mdglicher-
weise wesentlich kostengiinstigere Vermeidungs-
optionen gibt (Siebert 1976: 34). Deshalb sind
inputbezogene MafBnahmen nach Einschitzung
der OECD (1993: 57) nur dann gegeniiber einer
direkten Belastung der Emissionen vorzuziehen,
wenn folgende Kiriterien erfiillt sind:

— eine direkte Emissionsmessung ist nicht oder
nur zu prohibitiv hohen Kosten méglich,

— das Verhdltnis zwischen Input und Emission
148t sich durch konstante prozeflunabhiingige
Emissionsfaktoren beschreiben, und

— mdgliche Emissionsminderungen durch ,end
of pipe“-Mafinahmen werden durch ein Riick-
erstattungsverfahren berticksichtigt.

Ein zusatzliches Argument zugunsten input-
bezogener Maflnahmen, das iiber diesen Krite-
rienkatalog hinausgeht, wird bei niherer Be-
trachtung der Stofffliisse zwischen Betrieb und
Umwelt deutlich. Schadstoffe, die als Bestandteil
der genutzten Inputfaktoren in den Produktions-
prozefl eingeschleppt werden und sich nicht
durch ProzeBhitze neutralisieren oder anderwei-
tig unschiddlich machen lassen, kénnen den Be-
triecb ndmlich nur auf zwei Wegen wieder ver-

- lassen: Entweder in Form von Emissionen und
Abfillen oder aber als Bestandteil der erzeugten
Produkte. Folglich konnen emissionsbezogene
Regulierungen hier dazu fiihren, daf3 der Schad-
stoff in die Produkte verlagert und damit diffus
in der Umwelt verteilt wird (Rat von Sachver-
stindigen fiir Umweltfragen 1991: 231). Um
einer derartigen Strategie entgegenzuwirken, wi-
ren zusétzliche Produktnormen erforderlich, die
wiederum mit erheblichen Uberwachungs- und
Kontrollkosten einhergehen wiirden. Deshalb er-
scheint es hier sinnvoller, eine auf den Schad-
stoffgehalt bezogene Inputabgabe zu erheben,
die bei Nachweis entsprechender ,.end of pipe*-
MaBnahmen zuriickerstattet wird.

b.  Okologische Rahmenbedingungen

Die wichtigsten aus Okologischer Sicht zu be-
achtenden Rahmenbedingungen der umweltpoli-

tischen Instrumentenwahl lassen sich den beiden
Bereichen (1) riumliche bzw. zeitliche Bela-
stungsschwerpunkte und (2) 6kologische Schwel-
leneffekte zuordnen. 19

Belastungsschwerpunkte

Der Einsatz okonomischer Instrumente impli-
ziert eine gegeniiber dem Ordnungsrecht erhéhte
Flexibilitdt hinsichtlich der resultierenden Allo-
kation von Vermeidungsmafnahmen. Wie der
Rat von Sachverstindigen fiir Umweltfragen
(1994: 154) feststellt, kann eine solche Flexibili-
tdt aus umweltpolitischer Sicht nur dann zuge-
lassen werden, wenn es ,,... fiir die Funktionsfi-
higkeit der Okosysteme gleichgiiltig ist, wo und
wann im Zeit-Raum-Kontinuum &6konomischer
Aktivitdten vermieden wird“, Die bei Einsatz
Okonomischer Instrumente zuldssigen Allokatio-
nen miissen folglich einander ,,6kologisch dqui-
valent* sein. Dabei ist es fiir die Ausgestaltung
umweltpolitischer MaBnahmen wichtig, zwi-
schen riumlicher und zeitlicher Aquivalenz zu
unterscheiden (Huckestein 1993b: 3 £.).
Réumliche Aquivalenz. Mit der Forderung
nach riumlicher Aquivalenz der zulissigen Allo-
kationen wird insbesondere die Vermeidung re-
gionaler Belastungsschwerpunkte (hot spots) be-
zweckt. Bei global wirkenden Schadstoffen, wie
etwa CO,, ist diese Problematik irrelevant, denn
hier ist die Schadenswirkung unabhiingig davon,
an welchem Ort die jeweilige Emission statt-
findet. Im Gegensatz dazu zeichnet sich jedoch
die Mehrzahl der in der umweltpolitischen Pra-
xis relevanten Schadstoffe durch eine kleinrdu-
mige Wirkung aus. In diesem Fall kann die Bil-
dung regionaler Belastungsschwerpunkte nur
durch einen rdumlich differenzierten Instrumen-
teneinsatz bzw. durch eine Kombination ver-
schiedener Instrumente ausgeschlossen werden.
Bei Anwendung handelbarer Emissionsrechte
liegt es nahe, unterschiedliche Rechte zu defi-
nieren, deren Giiltigkeit auf eine nach &kologi-
schen Gesichtspunkten abzugrenzende Region
beschrinkt ist (Kabelitz 1984). Auf diese Weise
entstehen regional oder sogar lokal begrenzte
Mirkte, auf denen die unterschiedlich hohen
Preise die unterschiedliche Knappheit der jewei-
ligen Emissionsméglichkeiten reflektieren. Dabei
ist jedoch zu beachten, da dic Anzahl der



Marktteilnehmer durch eine kleinrdumige Ab-
grenzung stark vermindert wird, so daf die Ge-
fahr eines zu engen Marktes besteht. In diesem
Fall werden nicht nur die vorteilhafien Effizienz-
und Anreizwirkungen handelbarer Rechte einge-
schrinkt, sondemn es ist auch mit gravierenden
wettbewerbspolitischen Problemen zu rechnen
(vgl. Abschnitt IV.2.c).

Aus diesem Grund wurde ein alternativer An-
satz entwickelt, der auf die Abgrenzung von
Teilmérkten verzichtet und die Bildung rdumli-
cher Belastungsschwerpunkte statt dessen durch
eine Kombination mit ordnungsrechtlichen Maf-
nahmen verhindert (Heister, Michaelis et al.
1991: 216 ff)). Im einzelnen wird hier vorge-
schlagen, fiir bestimmte Emissionsquellen in po-
tentiellen Belastungsgebieten maximal zuléssige
Emissionswerte festzulegen, die auch bei Besitz
einer groferen Menge an Emissionsrechten nicht
tiberschritten werden diirfen. Durch eine solche
Beschrinkung wird der Markt fiir handelbare
Emissionsrechte nur insofem betroffen, als die
potenticlle Nachfrage mengenmiBig begrenzt
wird. Solange jedoch die Menge der insgesamt
verfligbaren Emissionsrechte geringer ist als die
nach Ordnungsrecht maximal zuldssigen Emis-
sionen, bleibt der Markt voll funktionsfahig und
erzeugt einen positiven Knappheitspreis.

Eine analoge Kombination mit ordnungsrecht-
lichen Mafinahmen ist bei Anwendung von
Emissionsabgaben zwar auch denkbar, aber in
der Regel nicht erforderlich. Im Gegensatz zu
einem System handelbarer Rechte bleiben ndm-
lich Abgabenisungen hiufig auch bei regional
differenzierten Sitzen voll funktionsfidhig. Damit
weisen Abgabenlosungen bei der Vermeidung
rdumlicher Belastungsschwerpunkte eine gene-
rell groBere Gestaltungsfreiheit auf als handelba-
re Rechte. Jedoch lassen sich auch hier Ein-
schrinkungen feststellen. Insbesondere ist eine
regionale Differenzierung nur bei stationédren
Quellen und hier auch nur bei Anwendung emis-
sionsbezogener Abgaben praktikabel, denn re-
gional differenzierte Inputabgaben kénnten leicht
durch rdumliche Arbitrageprozesse umgangen
werden (Siebert 1976). Bei kleinrdumig wirken-
den Schadstoffen, die aus Griinden der Gefah-
renabwehr einen regional differenzierten Instru-
mentenginsatz erforderlich machen, ergeben sich
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damit enge Grenzen fiir dic Anwendung input-
bezogener Mafinahmen.

Zeitliche Aquivalenz. Die Forderung nach
zeitlicher Aquivalenz zielt auf die Vermeidung
tempordrer Belastungsspitzen, die tages- oder
jahreszeitlich bedingt auftreten kénnen. Bei ord-
nungsrechtlichen Maflnahmen ist dies ver-
gleichsweise unproblematisch, denn mit der Vor-
gabe maximal zuldssiger Schadstoffkonzentra-
tionen in Abgas oder Abwasser wird das zuldssi-
ge Zeitprofil der Emissionen bereits a priori be-
schrinkt. Im Gegensatz hierzu unterliegt die
zeitliche Verteilung der insgesamt getitigten
Emissionen bei Anwendung ¢Skonomischer In-
strumente zunéchst keinerlei Restriktion. Hier
kénnen tempordre Belastungsspitzen nur dann
vermieden werden, wenn der Instrumentenein-
satz selbst zeitlich differenziert oder durch zeit-
lich differenzierte ordnungsrechtliche MafBnah-
men ergidnzt wird.

Eine enge zeitliche Differenzierung handelba-
rer Emissionsrechte, wie sie insbesondere zur
Vermeidung tageszeitlich bedingter Belastungs-
spitzen erforderlich wiére, ist unter Praktikabili-
tatsgesichtspunkten nur schwer vorstellbar, so
daB auch hier wieder nur die Moglichkeit einer
Kombination mit ordnungsrechtlichen Mafinah-
men bleibt. Im Gegensatz dazu ist eine zeitliche
Differenzierung von Emissionsabgaben — wenn
auch bei einem erhéhten administrativen Auf-
wand — prinzipiell moglich. Aus technischer
Sicht ist dabei lediglich erforderlich, daf} die Er-
fassung und Dokumentation der jeweils getitig-
ten Emissionen eine entsprechende zeitliche Zu-
ordnung ermdéglichen.

Abgaben versus handelbare Rechte. Wie die-
se Uberlegungen deutlich machen, ergeben sich
aus der Forderung nach 6kologischer Aquivalenz
weitreichende Konsequenzen fiir die Entschei-
dung zwischen Abgaben und handelbaren Rech-
ten. Letztere verursachen ndmlich immer dann
schwerwiegende Probleme, wenn es nicht nur
um eine Globalsteuerung der insgesamt getétig-
ten Emissionen geht, sondern dariiber hinaus
auch um eine Feinsteuerung zur Vermeidung
rdumlicher oder zeitlicher Belastungsspitzen.
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Okologische Schwelleneffekte

Da eine treffgenaue Realisierung des angestreb-
ten Emissionsziels bei einer AbgabenlGsung nur
niherungsweise mdoglich ist, kommen Abgaben
nur dann in Betracht, wenn eine gewisse Zielab-
weichung a priori toleriert werden kann. Inwie-
fern diese Voraussetzung erfiillt ist, hingt im
wesentlichen davon ab, wie stark die gesell-
schaftlichen Kosten der Umweltbelastung bei
einer marginalen Ausdehnung der emittierten
Schadstoffmengen zunehmen. Ein Mafstab hier-
fiir ist die Steigung der zugehdrigen Schadens-
funktion. Verlduft letztere stetig und vergleichs-
weise flach, so kénnen moderate Zielabweichun-
gen in der Regel toleriert werden. Liegen jedoch
Okologische Schwelleneffekte vor, das heift, die
Schadensfunktion verlduft aufgrund diskonti-
nuierlicher 6kologischer Anpassungsprozesse in
Teilbereichen sehr steil oder weist gar eine
Sprungstelle auf, so kénnen schon geringe Uber-
schreitungen des angestrebten Emissionsziels zu
einer sehr starken Zunahme der Schiden fiihren.
In diesem Fall ist eine Preissteuerung proble-
matisch, denn da sich das Anpassungsverhalten
der betroffenen Emittenten in der Regel nur un-
zureichend prognostizieren 148t, wiren hier pro-
hibitiv hohe Abgabensitze erforderlich, um das
Uberschreiten kritischer Schwellenwerte mit Si-
cherheit auszuschlieen (Dasgupta 1982: 81 f.).
Bei gravierenden okologischen Schwellenef-
fekten ist eine Mengensicuerung gegeniiber der
Preissteuerung vorzuziehen. Eine solche Men-
gensteuerung kann entweder in Form handelba-
rer Emissionsrechte oder durch ordnungsrecht-
liche Ge- und Verbote erfolgen. Welcher dieser
beiden Varianten der Vorzug zu geben ist, hingt
von den sonstigen 6konomischen, ¢kologischen,
technischen und rechtlichen Rahmenbedingungen
ab, wobei insbesondere die in Abschnitt IV.Lb
bereits erlduterten Grenzen fiir den Einsatz han-
delbarer Rechte zu beachten sind. Dariiber hin-
aus kommt hier auch dem relativen Gefahrenpo-
tential des jeweiligen Schadstoffes grofie Bedeu-
tung zu. Sind bereits bei mengenmaBig sehr ge-
ringen Emissionen erhebliche Schadenskosten zu
erwarten, so daB eine (nahezu) vollstindige
Emissionsvermeidung erforderlich ist, so sind
ordnungsrechtliche Mafinahmen zur Gewdéhrlei-

stung der unmittelbaren Gefahrenabwehr unver-
zichtbar.

c. Rechtliche Rahmenbedingungen

Da jede umweltpolitische Mafinahme in den be-
stehenden rechtlichen Rahmen eingeordnet wer-
den muB, ergeben sich eine Reihe weiterer Re-
striktionen, die ebenfalls bei der Auswahl des
anzuwendenden Instrumentariums zu beachten
sind. Im folgenden werden zunéchst grundsétzli-
che Fragen der verfassungs- bzw. EU-rechtli-
chen Zuldssigkeit 6konomischer Instrumente dis-
kutiert. AnschlieBend wird untersucht, inwiefern
neu einzufiihrende ¢konomische Instrumente mit
dem im Einzelfall bereits bestehenden Ordnungs-
recht in Einklang gebracht werden kénnen und
welche Schluifolgerungen sich hieraus fiir die in
der umweltpolitischen Praxis bestehenden Hand-
lungsspielrdume ergeben.

Verfassungsrechtliche Zuldssigkeit

Bei der Einfilhrung umweltpolitischer Mafinah-
men sind unabhéngig von der konkreten Instru-
mentenwahl einige grundsétzliche Verfassungs-
normen zu beachten, die insbesondere Fragen der
VerhiltismiBigkeit und des Eigentumsschutzes
betreffen (vgl. z.B. Jarass 1986). Dariiber hin-
aus ergeben sich aber gerade auch unter verfas-
sungsrechtlichen Gesichtspunkten eine Reihe in-
strumentspezifischer Probleme, die der Anwen-
dung okonomischer Instrumente entgegenstehen
konnen. So weist Klopfer (1990: 250 f.) darauf
hin, da der verfassungsrechtlich garantierte
Rechtsschutz gegeniiber einem Akt der Offent-
lichen Verwaltung bei Anwendung Okonomi-
scher Instrumente eingeschridnkt wird, denn im
Gegensatz zu ordnungsrechtlichen Auflagen exi-
stiert hier kein formaler Verwaltungsakt, dessen
RechtméBigkeit die Betroffenen durch die Ver-
waltungsgerichte iiberpriifen lassen konnten. Da-
bei ist jedoch in der Literatur umstritten, inwie-
fern dies bereits als verfassungswidrig einzustu-
fen wire (befiirwortend Kldpfer 1990, ablehnend
MeBerschmidt 1986).

Probleme handelbarer Nutzungsrechte. Ein
weiterer verfassungsrechtlich motivierter Ein-
wand, der hiufig gegen handelbare Rechte er-



hoben wird, betrifft die Frage, inwieweit der
Staat seine Vorsorgepflicht im Umweltschutz an
den Marktmechanismus delegieren darf. MeBer-
schmidt (1986: 98) faBt diese Bedenken in dem
Satz zusammen, die Einfilhrung handelbarer
Rechte diirfe keinesfalls ,,... so weit fiihren, daf3
der Staat seiner Verantwortung fiir die Vertei-
lung knapper Umweltgiiter entsagt.“ Zur Be-
grindung verweist er auf die Rechtsprechung
des Bundesverfassungsgerichts, welches im Hin-
blick auf das knappe Gut ,,Grund und Boden*
festgestellt hat, dal dessen Unvermehrbarkeit
und Unentbehrlichkeit es verbiete, seine Nutzung
unkontrolliert den freien Marktkriften zu iiber-
lassen (BVerfGE 1967: 73 ff.).

Dieser ablehnenden Haltung schlieBen sich
auch Becker-Neetz (1988) und Klopfer (1989)
an. Insbesondere die Erstverteilung von Emis-
sionsrechten im Rahmen einer Versteigerung so-
wie ihre sukzessive Abwertung im Zeitverlauf
wird von den genannten Autoren als ¢in Verstol
gegen die verfassungsrechtliche FEigentumsga-
rantie bewertet. Dieser Argumentation kann al-
lerdings entgegengehalten werden, dafl Bedenken
hinsichtlich des Bestandsschutzes keine Eigen-
tiimlichkeit konomischer Instrumente sind, son-
dern unabhéngig hiervon stets dann auftreten,
wenn durch neue Regelungen Nachteile fiir die
Betreiber von Altanlagen entstehen (Jarass
1986). Insofern erscheint es fragwiirdig, den Be-
standsschutz als Argument gegen den Einsatz
handelbarer Emissionsrechte zu instrumentalisie-
ren.

Einwdnde gegen Umweltabgaben. Wihrend
sich verfassungsrechtlich motivierte Bedenken
gegen handelbare Emissionsrechte zumeist auf
Fragen des Eigentumsschutzes und der grund-
sdtzlichen Zuldssigkeit von Marktlosungen be-
ziehen, konzentriert sich die Diskussion der (fin-
anz-)verfassungsrechtlichen Zulissigkeit von
Umweltabgaben im wesentlichen auf die Frage
der konkreten abgabenrechtlichen Ausgestaltung
als Gebiihr, Steuer oder Sonderabgabe (Hans-
jiirgens 1992: 156 ff.). Der Erhebung von Um-
weltabgaben auf dem Gebiihrenweg sind enge
rechtliche Grenzen gesetzt, denn Gebiihren koén-
nen nur als Gegenleistung fiir die konkrete In-
anspruchnahme Offentlicher FEinrichtungen er-
hoben werden und dienen primér der Finan-
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zierung staaticher Leistungen. Zwar ist es nach
Entscheidung des Bundesverfassungsgerichtes
grundsitzlich zulissig, bei der Gebiihrenbemes-
sung auch Lenkungszwecke zu verfolgen
(BVerfGE 1979: 217), problematisch sind je-
doch bereits Gebiihrensitze, die tiber die unmit-
telbare betriebswirtschafiliche Kostendeckung
hinausgehen (Klages 1988: 485).

Steuern sind hoheitlich festgelegte Zwangsab-
gaben ohne Anspruch auf Gegenleistung. Sie
dienen primér der Beschaffung allgemeiner Dek-
kungsmittel fiir den 6ffentlichen Haushalt, wobei
nach der Abgabenordnung jedoch auch Len-
kungszwecke mitverfolgt werden kdnnen. In wel-
chem Umfang der Finanzierungszweck hinter
den Lenkungszweck zuriicktreten darf, ist in der
Literatur allerdings umstritten (Hansjiirgens
1992: 192): Wihrend die Finanzwissenschaft
zumeist auch solche Steuem als zuldssig erach-
tet, bei denen der Finanzierungszweck voéllig in
den Hintergrund tritt, werden aus rechtswissen-
schaftlicher Sicht hiufig Bedenken gegeniiber
der Zuldssigkeit solcher Lenkungssteuern geltend
gemacht. Dabei 148t sich in jlingerer Zeit zwar
eine Tendenzwende hin zu einer weniger rigiden
Haltung gegeniiber primir lenkenden Steuem
beobachten; inwiefern hier mehrheitliche Posi-
tionen wechseln, kann derzeit jedoch noch nicht
abgeschitzt werden (Hansjlirgens 1992).

Sonderabgaben unterscheiden sich von Steu-
em im wesentlichen durch die Verwendung des
Mittelaufkommens: Wihrend das Aufkommen
aus Steuern in der Regel den allgemeinen Haus-
haltsmitteln zuflieft, ist das Aufkommen aus
Sonderabgaben zweckgebunden zu verwenden.
Im Gegensatz zur Erhebung von Steuern, bei de-
nen eine vergleichsweise groBe Gestaltungsfrei-
heit besteht, ist die Zulédssigkeit von Sonderab-
gaben nach Rechtsprechung des Bundesverfas-
sungsgerichtes eng an den Zweck der Abgaben-
erhebung gekniipft (Bergmann und Ewringmann
1989: 64 f1.): Sonderabgaben, die primir eine
Finanzierungsfunktion erfiillen, sind nur dann
zuldssig, wenn es sich bei den Belasteten um
eine deutlich abgegrenzte Gruppe handelt (Ho-
mogenitit), die eine enge Beziehung zu dem mit
der Abgabe verfolgten Zweck aufweist (Sach-
nihe) und wenn das Aufkommen ausschlieBlich



im Interesse der belasteten Gruppe verwendet
wird (Gruppennlitzigkeit).

Demgegeniiber sind Sonderabgaben, die pri-
mdr eine Lenkungsfunktion verfolgen, auch dann
zuléssig, wenn die Kriterien der Sachnihe und
der Gruppenniitzigkeit nicht erfiillt sind. Da ins-
besondere die gruppenniitzige Mittelverwendung
bei urnweltpolitisch motivierten Sonderabgaben
in der Regel nicht gegeben ist, hingt ihre verfas-
sungsrechtliche Zuldssigkeit also im wesentli-
chen davon ab, ob sie als Sonderabgabe mit Fi-
nanzierungsfunktion oder als Sonderabgabe mit
Lenkungsfunktion zu klassifizieren sind. Dabei
kann der verfassungsrechtlich weniger bedenkli-
che Fall einer Sonderabgabe mit Lenkungsfunk-
ton regelmidBig dann angenommen werden,
wenn sich die betreffende Abgabe aufgrund en-
ger Bemessungsgrundlage durch ein vergleichs-
weise geringes Aufkommen auszeichnet. Demge-
geniiber ist der Status als Sonderabgabe mit Len-
kungsfunktion zweifelhaft, wenn es sich um eine
Energie- oder CO,-Abgabe handelt, die auf-
grund ihrer breiten Bemessungsgrundlage ein
entsprechend hohes Mittelaufkommen erbringt.
Um eine wirtschaftspolitisch problematische Er-
héhung der Staatsquote zu vermeiden, sind in
diesem Fall nimlich andere Abgaben entspre-
chend zu senken, deren Finanzierungsfunktion
dann von der neu cingefiihrten Abgabe mitiiber-
nommen wird. Inwiefern bei einer solchen Ab-
gabe, die de facto Lenkungs- und Finanzierungs-
zwecken dient, die wesentlich strengeren Vor-
aussetzungen einer Sonderabgabe mit Finanzie-
rungsfunktion (Homogenitdt, Sachnihe und
Gruppenniitzigkeit) greifen, ist bisher ungeklart.

Unklare Rechtslage. Zunsammenfassend 146t
sich feststellen, da okonomische Instrumente in
der Umweltpolitik auf eine Reihe von verfas-
sungsrechtlich motivierten Bedenken stoflen. Da-
bei ist es angesichts der unklaren Gesetzeslage
im Einzelfall jedoch kaum mdoglich, die verfas-
sungsrechtliche Zuléssigkeit einer bestimmien
umweltpolitischen Mafinahme ex ante zuverlas-
sig abzuschitzen. Insofern erscheint es hier sinn-
voll, bei der umweltpolitischen Instrumenten-
wahl zundchst von einer prinzipiellen verfas-
sungsrechtlichen Zuléssigkeit ékonomischer In-
strumente auszugehen und Zweifelsfille ex post

durch héchstrichterliche Entscheidung kléren zu
lassen.

EU-rechtliche Zuldssigkeit

Nach Artikel 130t EWG-Vertrag (EWGV) ist es
den einzelnen Mitgliedstaaten grundsétzlich ge-
stattet, umweltpolitische MaBnahmen zu ergrei-
fen, die iiber die einschligigen EU-Bestimmun-
gen hinausgehen. Die auf nationaler Ebene er-
griffenen Maflnahmen miissen allerdings mit den
sonstigen Mafigaben des EWGYV vereinbar sein.
EU-rechtliche Beschrinkungen koénnen sich da-
bei vor allem aus dem Verbot der grenziiber-
schreitenden Diskriminierung ergeben. Nach
Benkert et al. (1990: 90) licgt eine solche Diskri-
minierung dann vor, wenn die Einfuhr von Pro-
dukten aus anderen Mitgliedstaaten etwa durch
Produkmormen oder Abgaben erschwert wird,
ohne daB gleichartige inldndische Produkte in
der gleichen Weise reglementiert werden. Nach
dieser Definition ist eine deutliche Trennungs-
linie zwischen emissionsbezogenen Mafinahmen
einerseits und input- bzw. produktbezogenen
Mafinahmen andererseits zu ziehen. Denn bei
Anwendung von Emissionsabgaben oder handel-
baren Emissionsrechten werden nur inléndische
Aktivitdten belastet, und damit ergeben sich in
der Regel auch keine Probleme hinsichtlich des
Verbots der grenziiberschreitenden Diskriminie-
rung. Anders zu beurteilen sind jedoch input-
und produktbezogene MaBnahmen, dic zumeist
auch solche Giiter betreffen, die im Ausland pro-
duziert werden. In diesem Fall kann das Vorlie-
gen eines unzuldssigen Handelshemmnisses a
priori nicht ausgeschlossen werden. Dabei wird
die Frage der EU-rechtlichen Zuldssigkeit bereits
dann virulent, wenn die betrachtete Maflnahme
unabhingig von ihrer tatsichlichen Intention
prinzipiell geeignet erscheint, inléindische Pro-
dukte gegeniiber vergleichbaren ausldndischen
Erzeugnissen zu schiitzen.

Eine solche Wettbewerbsbeschrinkung ist
nach EU-Recht unzuldssig, sofern sich der natio-
nale Gesetzgeber nicht auf die Ausnahmerege-
lung des Art.100a EWGYV berufen kann, nach
der wettbewerbsbeschrinkende Handelshemm-
nisse dann hingenommen werden miissen, wenn
sie ,;zwingenden Erfordemissen des Arbeits-,



Umwelt- oder Gesundheitsschutzes dienen. Sol-
che Ausnahmen wurden von der Kommission
bisher jedoch nur in wenigen Fillen und auch
nur im Zusammenhang mit ordnungsrechtlichen
MaBnahmen e¢inzelner Mitgliedstaaten zugelas-
sen. Inwiefern die gleichen Kriterien auch bei
Einsatz Okonomischer Instrumente Anwendung
finden, ist ohne eine entsprechende Entscheidung
des Europdischen Gerichtshofes nicht absehbar
{Benkert et al. 1990: 100).

Die Unterscheidung zwischen emissions- und
input- bzw. produktbezogenen MaBnahmen ist
im Zusammenhang mit dem Europiischen Bin-
nenmarkt jedoch nicht nur von rechtlicher Be-
deutung, sondern sie ist auch wichtig fiir die
praktischen Realisierungsmdéglichkeiten umwelt-
politischer MaBBnahmen. Wihrend nidmlich emis-
sionsbezogene Instrumente aus rein technischer
Sicht auch unter Binnenmarktbedingungen im
nationalen Alleingang eingefiihrt werden kénnen,
sind inputbezogene MaBBnahmen bei freiem Wa-
renverkehr nur im Rahmen einer EU-weiten L6-
sung moglich, denn jede national begrenzte
MaBnahme wiirde durch entsprechende Arbi-
trageprozesse unterlaufen werden. Auch hieraus
konnen sich in der Praxis zahlreiche Beschrin-
kungen fiir den Einsatz von Inputabgaben und
dhnlich wirkenden Mafinahmen ergeben.

Ordnungsrechtliche Kompatibilitdt

Auch im Rahmen einer marktwirtschaftlich
orientierten Umweltpolitik sind erginzende ord-
nungsrechtliche Eingriffe im Sinne einzelfallbe-
zogener Schutzmafinahmen vor konkreten Ge-
fahrdungen hdufig unverzichtbar. Jenseits des
Gebotes der unmittelbaren Gefahrenabwehr, das
eine gezielte Regulierung einzelner umweltbela-
stender Aktivitéiten erfordert, verliert das Ord-
nungsrecht jedoch notwendigerweise den Vorteil
seiner Konkretheit, und es erdffnen sich Spiel-
rdume fiir den Einsatz 6konomischer Instrumen-
te. Damit lassen sich verschiedene Ebenen um-
weltpolitischer Ziele trennen, denen unterschied-
liche Instrumente zugeordnet werden koénnen
(Heister, Michaelis et al. 1991: 205): Das Prin-
zip der unmittelbaren Gefahrenabwehr ist mit
-einzelfallbezogenen ordnungsrechtlichen Mitteln
sicherzustellen, wihrend die dariiber hinausge-
henden Zielsetzungen des Vorsorgeprinzips un-
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ter Effizienz- und Anreizgesichtspunkten nach
Moglichkeit durch ©konomische Instrumente
verfolgt werden sollten.

Eine solche Zuordnung erfordert in der Praxis,
daB3 das bereits bestehende Ordnungsrecht auf
diejenigen Bestimmungen reduziert wird, die der
unmittelbaren Gefahrenabwehr dienen. Demge-
geniiber wiren alle dem Vorsorgebereich zure-
chenbaren Ge- und Verbote bei Einfithrung 6ko-
nomischer Instrumente aufler Kraft zu setzen.
Dies betrifft insbesondere sogenannte Dynami-
sicrungsklauseln, die eine automatische Anpas-
sung des Ordnungsrechts an die zukiinftige Ent-
wicklung des Stands der Technik vorsehen. Eine
solche Fortschreibung, die unter dem Aspekt der
Gefahrenabwehr nicht gerechtfertigt werden
kann, ist bei gleichzeitigem Einsatz 6konomi-
scher Instrumente nicht nur iiberfliissig, sondern
schiddlich. Denn wenn den Emittenten immer
weitergehende ordnungsrechtliche Vermeidungs-
pflichten auferlegt werden, dann bleibt kein
Spielraum mehr fiir kostenorientierte Anpas-
sungsentscheidungen, und die Effizienzvorteile
odkonomischer Instrumente gehen verloren.

Eine nachtrigliche Beschrinkung des Ord-
nungsrechts auf den Bereich der unmittelbaren
Gefahrenabwehr diirfte sich in der Praxis jedoch
als duBerst schwierig erweisen, denn wie die um-
weltpolitische Erfahrung zeigt, kann bereits be-
stehendes Ordnungsrecht in der Regel nicht mehr
durch 6konomische Instrumente ersetzt, sondem
bestenfalls nur noch ergédnzt werden. Hierdurch
werden die Vorteile dkonomischer Instrumente
erheblich eingeschrédnkt, denn die zu erzielenden
Effizienzgewinne sind um so geringer, je stirker
die Menge der zuldssigen Allokationen durch das
gleichzeitig fortwirkende Ordnungsrecht be-
grenzt wird. Bleibt den mit einer Abgabenldsung
konfrontierten Emittenten im Extremfall {iber-
haupt kein Entscheidungsspielraum, so bewirkt
diec Abgabe lediglich eine selektive Verteuerung
emissionsintensiv hergestellter Produkte, deren
Wirkung sich in einem entsprechenden Nachfra-
geriickgang erschopft.

Zusammenfassend 146t sich feststellen, daf
die Einsatzmdglichkeiten Okonomischer Instru-
mente durch die in vielen Umweltbereichen be-
reits bestehenden ordnungsrechtlichen Struktu-
ren stark eingeschridnkt werden. Da eine Ablo-
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sung bestehender Rechtsvorschriften in der Re-
gel nicht durchsetzbar ist, verbleiben als poten-
tielle Anwendungsfelder fiir 6konomische Instru-
mente im wesentlichen nur solche Umweltpro-
bleme, die bisher noch keiner vollstdndigen ord-
nungsrechtlichen Regulierung unterliegen.

C. Fiskalpolitische Rahmenbedingungen

Da der Einsatz ¢konomischer Instrumente in der
Regel mit einer Einnahmenerzielung seitens der
Offentlichen Hand einhergeht, sind bei der Aus-
gestaltung umweltpolitischer MaBnahmen auch
fiskalpolitische Aspekte zu beriicksichtigen. Eine
aus finanzwissenschaftlicher Sicht zentrale Fra-
gestellung lautet hierbei, ob Umweltabgaben als
Steuern oder als Sonderabgaben gestaltet werden
sollten. Neben den oben bereits diskutierten ver-
fassungsrechtlichen Gesichtspunkten lassen sich
eine Reihe weiterer Vor- und Nachteile dieser
beiden Ausgestaltungsvarianten finden.

Der Haupteinwand gegen Sonderabgaben be-
steht in ihrer haushaltspolitischen Wirkung (vgl.
z.B. Zimmermann und Hansjiirgens 1993: 20 £.).
So verletzt die Zweckbindung der Mittelverwen-
dung das Nonaffektationsprinzip, nach dem die
Offentichen Einnahmen in ihrer Gesamtsumme
zur Deckung der Gesamtheit der Offentlichen
Ausgaben dienen sollen. Dartiber hinaus ist zu
beachten, daB mit der Zweckbindung der betref-
fenden Finanzmittel gleichzeitig eine Auslage-
rung aus dem reguldren Haushalt in speziell ein-
gerichtete Sonderfonds verbunden ist. Hierdurch
werden dem Parlament wichtige Entscheidungs-
und Kontrollbefugnisse entzogen, womit letztlich
eine Schwichung des Demokratieprinzips ein-
hergeht (Zimmermann und Hansjlirgens 1993:
22).

Dic genannten Probleme deuten darauf hin,
dal Umweltabgaben aus fiskalpolitischer Sicht
nicht als Sonderabgaben, sondern als Steuern
ausgestaltet werden sollten. Diese Auffassung
findet in der finanzwissenschaftlichen Literatur
jedoch keine ungeteilte Zustimmung. So macht
etwa Ewringmann (1988) gegen ,,Oko Steuer-
Modelle geltend, daf sich uniiberwindbare Ziel-
konflikte ergeben, wenn Steuern, denen fiskalpo-
litisch vorrangig eine Finanzierungsfunktion zu-
kommt, gleichzeitig zu Lenkungszwecken ver-

wendet werden sollen. Wihrend néimlich der Fi-
nanzicrungsaspekt einen langfristig mdglichst
zuverldssigen Mittelzuflufy erfordert, zeichnen
sich umweltpolitisch erfolgreiche Lenkungsab-
gaben gerade durch ein im Zeitablauf sinkendes
Aufkommen aus.

Empirisch betrachtet scheinen diese Befiirch-
tungen allerdings weniger relevant zu sein, als
die mit Vehemenz gefiihrte Debatte vermuten
14B8t. Denn die zugrundeliegende Befiirchtung,
daB3 fiskalisch zuverldssige Einnahmequellen in
grolem Umfang durch weniger sichere, ihre ei-
gene Bemessungsgrundlage aushOhlende Um-
weltabgaben abgeldst werden, wire nur dann von
Bedeutung, wenn das Aufkommen aus Umwelt-
abgaben in der Praxis einen entsprechend hohen
Anteil an den gesamten Steuereinnahmen er-
reichen kénnte. Wie jedoch eine nihere Analyse
der zur Zeit in der Bundesrepublik diskutierten
Abgabenvorschlige zeigt, wiirde lediglich eine
CO,- bzw. Energieabgabe einen signifikanten
Beitrag zum Staatshaushalt erbringen. Alle an-
deren zur Zeit diskutierten Umweltabgaben wiir-
den selbst zusammengenommen nur einen Anteil
von deutlich weniger als 5 vH zum gegenwirti-
gen Staatshaushalt beitragen.

Der vermeintliche Zielkonflikt zwischen Auf-
kommens- und Lenkungsfunktion kénnte also al-
lenfalls bei der Einfiihrung einer CO,- bzw.
Energieabgabe virulent werden. Aber selbst in
diesem Fall scheinen die genannten Befiirchtun-
gen unbegriindet, denn gerade bei einer solchen
Abgabe 148t sich das Autkommen ex ante ver-
gleichsweise gut abschitzen. Und auch die viel-
zitierte ,,Aushéhlung der Bemessungsgrundlage®
stellt hier zumindest in kurz- und mittelfristiger
Sicht kein gravierendes Problem dar, denn um
die notwendigen technologischen und strukturel-
len Anpassungsprozesse zu ermoglichen, ist es
ohnehin erforderlich, zunidchst mit vergleichs-
weise geringen Abgabensitzen zu beginnen und
diese im Zeitverlauf kontinuierlich ansteigen zu
lassen.

In diesem Zusammenhang ist es allerdings er-
forderlich, eine scharfe Trennungslinie zu ziehen
gegeniiber der in der ,,Oko-Steuer“-Diskussion
zuweilen anzutreffenden Meinung, man konne
die entsprechenden Steuersidtze im Zeitverlauf
stets in einer solchen Weise erhdhen, dafl das



Aufkommen trotz sinkender Bemessungsgrund-
lage konstant bleibt (Umwelt- und Prognose-In-
stitut Heidelberg 1988). Dies ist aus ¢konomi-
scher Sicht vollig verfehlt, denn hier gilt grund-
satzlich, daB sich die Héhe einer Lenkungsab-
gabe stets nach dem Lenkungszweck und nicht
nach haushaltspolitischen Erwégungen zu rich-
ten hat.

Obgleich sich die von finanzwissenschafili-
cher Seite oft hervorgehobene Befiirchtung,
durch die Einfilhrung von Umweltabgaben wiir-
de die Zuverlissigkeit und Ergiebigkeit des be-
stehenden Steuersystems gefihrdet, bei einer ni-
heren empirischen Betrachtung als weitgehend
unbegriindet erweist, verbleibt eine Reihe gravie-
render fiskalpolitischer (Verteilungs-)Probleme.
So erhéhen die Aufkommenseffekte von Um-
weltabgaben die Einnahmen derjenigen Gebiets-
korperschaften, die iiber die Ertragshoheit ver-
fiigen. Da die betreffenden Abgabenzahlungen
aber von den Emittenten als Betriebsausgaben
gewinnmindemd geltend gemacht werden kon-
nen, sinkt gleichzeitig das Aufkommen aus ge-
winnabhéngigen Steuemn. Durch diese Verlage-
rungseffekte konnen sich die relativen Finanzpo-
sitionen zwischen den GebietskOrperschaften er-
heblich verindern, wodurch das politisch ohne-
hin labile Gleichgewicht des Finanzausgleichs
nachhaltig gefihrdet werden kénnte.

Noch wesentlich gravierendere Probleme sind
bei der Einfiihrung solcher Umweltabgaben zu
erwarten, die bei breiter Bemessungsgrundlage
ein entsprechend hohes Aufkommen erbringen.
Um eine Erh6hung der Staatsquote zu vermei-
den, ist es in diesem Fall zwingend erforderlich,
gleichzeitig an anderer Stelle steuerliche Entla-
stungen vorzunchmen. Die Erfahrung zeigt je-
doch, daB Umschichtungen in der GréBenord-
nung eines ein- bis zweistelligen Milliardenbe-
trages tiefe Einschnitte in das gewachsene Steu-
ersystem erforderlich machen, die erhebliche
Verteilungskonflikte sowohl zwischen den Ge-
bictskOrperschaften als auch zwischen den ver-
schiedenen gesellschaftlichen Interessengruppen
verursachen wiirden. Unter diesem Aspekt ge-
winnt diec Anwendung handelbarer Emissions-
rechte zunchmend an Attraktivitit, denn sofern
hier ein (aus anderen Griinden freilich nicht un-
problematisches) ,,grandfathering“-Regime ge-
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wihlt wird, lassen sich Aufkommenseffekte und
die damit einhergehende Notwendigkeit zu an-
derweitigen Steuersenkungen vermeiden.

d. Sonstige politische
Rahmenbedingungen

Da die Entscheidung iiber das anzuwendende
umweltpolitische Instrumentarium nicht in einem
politkfreien Raum stattfindet, sind iiber die
bereits diskutierten EinfluBfaktoren hinaus noch
eine Reihe anderer politischer Restriktionen zu
berticksichtigen. Neben der auf gruppenspezifi-
schen Verteilungsinteressen beruhenden Frage
der politischen Durchsetzbarkeit, die bereits
ausfiihrlich ertrtert wurde, ist hier insbesondere
Zu beachten, dafl umweltpolitische MaBnahmen
stets in einer engen Wechselwirkung mit zahlrei-
chen anderen Politikbereichen stehen. Hieraus
koénnen je nach Einzelfall eine Vielzahl zusdtzli-
cher Restriktionen fiir den Einsatz 6konomischer
Instrumente resultieren.

So ist zum Beispiel eine abgabengesteuerte
Verminderung der anthropogenen CO,-Emissio-
nen, die auf einer je nach Kohlenstoffgehalt dif-
ferenzierten Verteuerung fossiler Energietriger
beruht, nicht zu vereinbaren mit beschiftigungs-
politisch motivierten Subventionen fiir den be-
sonders kohlenstoffreichen Energietriger Stein-
kohle (Heister, Michaelis et al. 1991: 125). Ein
zweites Beispiel betrifft etwa die in einigen Bun-
deslidndern diskutierte Einfilhrung einer Nahver-
kehrsabgabe, die kaum Lenkungswirkung entfal-
ten kann, solange keine verkehrspolitischen Prio-
rititen zugunsten der Schaffung entsprechender
Ausweichméglichkeiten im 6ffentlichen Perso-
nennahverkehr gesetzt werden (Rat von Sachver-
stindigen fiir Umweltfragen 1994: 279 ff.). Und
als drittes Beispiel kénnte die Agrarpolitik ge-
nannt werden, wo die Lenkungswirkung 6kono-
mischer Instrumente durch zahlreiche kontra-
produktive Subventionsmechanismen ausgehe-
belt wiirde (Karl 1994; Nutzinger 1994).

An dieser Aufzdhlung politikiibergreifender
Koordinierungsdefizite, die sich nahezu beliebig
fortsetzen liele, wird deutlich, daff die umwelt-
politische Instrumentenwahl in jedem einzelnen
Fall eine sorgfaltige Analyse und gegebenenfalls
auch eine Korrektur des jeweiligen politischen
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Umfeldes erfordert (OECD 1991:; 25). Letzteres
freilich ist wiederum mit einer Vielzahl spezifi-
scher Probleme verbunden, die weit {iber den ei-
gentlich Bereich der Umweltpolitik hinausgehen.

4. Instrumentenwahl in drei Schritten

Wie deutlich wurde, unterliegt die umweltpoliti-
sche Instrumentenwahl einer Vielzahl ¢konomi-
scher, technischer, rechtlicher, dkologischer und
(fiskal-)politischer Restriktionen, die je nach An-
wendungsfall hdchst unterschiedlich ausgeprégt
sein kdnnen. Die hiermit einhergehende Komple-
xitdt 188t sich durch die Betrachtung eines ein-
zelnen idealisierten Modellszenarios nicht erfas-
sen, so daB es kaum mdglich ist, allgemeingiil-
tige Politikempfehlungen zu geben. Eine rationa-
le Entscheidung tber das bestmogliche Instru-
mentarium 148t sich letztendlich nur auf Basis
einer sorgfédltigen Priifung und Abwigung aller
im Einzelfall zu beachtenden Einflufaktoren
treffen. Dabei erscheint es jedoch zumindest
moglich, aus den vorliegenden Ergebnissen eini-
ge Ansatzpunkte fiir die weitere Systematisie-
rung dieses Prozesses abzuleiten.

a. Erster Schritt: Ist-Analyse

In einem ersten Schritt erscheint es unerlidBlich,
die im jeweiligen Einzelfall vorliegenden Rah-
menbedingungen moglichst vollstdndig zu erfas-
sen. Fir diese Ist-Analyse lassen sich auf Basis
der vorliegenden Ergebnisse zwolf charakteristi-
sche Strukturmerkmale herauskristallisieren, die
als ausschlaggebend fiir die letztendlich zu tref-
fende Instrumentenwahl angeschen werden kon-
nen. Wie in Ubersicht 2 unter der vercinfachen-
den Annahme einer jeweils nur bindren Auspri-
gung dargestellt, handelt es sich hierbei um eine
duBerst heterogene Ansammlung von (teilweise
einander {iberschneidenden oder auch sich wech-
selseitig ausschlieBenden) Rahmenbedingungen
und Charakteristiken, die sich nur unter Vorbe-
halt in ein einheitliches Schema einfiigen lassen.
So sind aus konomischer Sicht vor allem die je-
weilige Anzahl der Emittenten, Hohe und Struk-
tur der Vermeidungskosten und das im Einzelfall
vermutete Innovationspotential von Bedeutung.

Hinzu kommt eine Reihe von technischen und
Okologischen Merkmalen, die vor allem die ni-
heren Eigenschaften der betrachteten Emissions-
quelle bzw. des betrachteten Schadstoffes und die
jeweils verfiigbare Mefitechnik betreffen. Und
schlieBlich sind noch verschiedene organisatori-
sche und rechtliche Rahmenbedingungen zu be-
riicksichtigen, die sich etwa auf den Informa-
tionsstand der regulierenden Behorde sowie auf
die bereits vorhandenen ordnungsrechtlichen
Vorschriften beziehen.

Ubersicht 2 — Typische Strukturmerkmale umweltpoliti-
scher Anwendungsfille

Strukturmerkmal Méogliche Auspragungen
Anzahl der Emittenten Hoch Gering
Vermeidungskosten: Hohe Hoch Gering
Vermeidungskosten: Struktur Homogen Heterogen
Innovationspotential Hoch Gering
Emissionsquellen: Lokalisierung Stationgr Mobil
Emissionsquellen: Beobachtbarkeit Punktquelle Diffuse Quelle
Kosten der Emissionsmessung Hoch Gering
Verhiltnis Input/Emissionen Konstant Variabel
Verlauf der Schadensfunktion Flach Steil

Ant der Schadenswirkung Global ,Hot spots*
Informationsstand der Behorde Gut Schlecht
Ordnungsrechtlicher Status quo Kaum reguliert  Stark reguliert

Quelle: Eigene Darstellung.

Diesc Liste kann zwar keinen Anspruch auf
Volistindigkeit erheben, aber gleichwohl mag sie
als erste Orientierungshilfe dienen bei der Erfas-
sung und Beschreibung der im Einzelfall vorlie-
genden Rahmenbedingungen. Dabei ist aller-
dings zu beachten, da die Annahme einer je-
weils nur bindren Merkmalsausprigung der tat-
sdchlichen Komplexitédt realer Umweltprobleme
hiufig nicht gerecht wird, so daB cine differen-
ziertere Betrachtung vorteilhaft wére. Anderer-
seits lassen sich jedoch schon auf Basis der hier
gewidhlten Betrachtungsweise insgesamt 1212 =
144 verschiedene Szenarien konstruieren, die je-
weils eine gesonderte Entscheidung liber das op-
timale Instrumentarium erfordern.

b. Zweiter Schritt: Vorauswahl

Im zweiten Schritt des zu durchlaufenden Ent-
scheidungsprozesses ist eine Vorauswahl der-
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Ubersicht 3 — Basisvarianten 6konomischer Instrumente der Umweltpolitik

Emissionsbezogene Instrumente

Input- bzw. Produkt-bezogene Instrumente

Preissteuernde Instrumente

Mengensteuernde Instrumente

Emissionsabgaben

Handelbare Emissionsrechte

Input- bzw. Produktabgaben

Handelbare Input- bzw. Produktionsquoten

Quelle: Eigene Darstellung.

jenigen Instrumentvarianten zu treffen, die bei
den jeweils gegebenen Rahmenbedingungen als
prinzipiell moglich und erfolgversprechend er-
scheinen. Dabei ist es sinnvoll, die betrachteten
O6konomischen Instrumente nach zwei verschie-
denen Aspekten zu differenzieren: (1) preissteu-
emde versus mengensteuernde Instrumente, und
(2) emissionsbezogene versus input- bzw. pro-
duktbezogene Instrumente (vgl. Ubersicht 3).

Preissteuerung versus Mengensteuerung

Preissteuernde Instrumente kénnen aufgrund ih-
rer geringen Zielgenauigkeit nur dann eingesetzt
werden, wenn die den Verlauf der Schadens-
funktion determinierenden Gkologischen Rah-
menbedingungen eine gewisse Zielabweichung a
priori zuléssig erscheinen lassen. Dabei existiert
ein Trade-off zwischen dem Informationsstand
der regulierenden Behorde und dem erforder-
lichen Grad an oOkologischer Anpassungsfihig-
keit: Je weniger Informationen iiber die einzel-
wirtschafilichen Vermeidungskosten verfiigbar
" sind, um so stirker sind die moglichen Zielab-
weichungen und um so ,,robuster muf} sich das
Okologische System gegeniiber solchen Abwei-
chungen verhalten, um den Einsatz preissteuern-
der Instrumente dennoch rechtfertigen zu kon-
nen. Letzteres setzt insbesondere voraus, dafl die
zugehorige Schadensfunktion im relevanten Be-
reich hinreichend flach verléduft und keine gravie-
renden Sprungstellen aufweist.

Scheiden preissteuermnde Instrumente aufgrund
ihrer mangelnden Zielgenauigkeit aus, so bleibt
im Rahmen einer marktwirtschaftlich orientier-
ten Umweltpolitik nur die Mdglichkeit, auf men-
gensteuernde Instrumente, also handelbare Rech-
te, zuriickzugreifen. Letztere sind jedoch nur
dann problemlos einzusetzen, wenn sich der zu
ctablierende Markt durch eine geniigend hohe
Anzahl potentieller Teilnehmer auszeichnet. Ist
diese Voraussetzung nicht erfiillt, womit insbe-

sondere dann zu rechnen ist, wenn die tkologi-
schen Rahmenbedingungen eine Abgrenzung von
Teilmirkten erforderlich machen, so kommen
mengensteuernde Instrumente aufgrund wettbe-
werbspolitischer Probleme nur dann in Betracht,
wenn die Erstverteilung durch ein ,,grand-
fathering“-Verfahren erfolgen kann und die be-
stehenden Marktstrukturen keine wettbewerbs-
beschrinkenden Absprachen zwischen den Alt-
emittenten erwarten lassen.

Bereits diese ersten Uberlegungen zeigen, daB
die Menge der im FEinzelfall in Betracht kom-
menden Instrumente erheblichen Einschrinkun-
gen unterliegt. Dabei kann unter ungiinstigen
Rahmenbedingungen nicht ausgeschlossen wer-
den, daf} sich die Anwendung &konomischer In-
strumente bereits auf der vorliegenden Beurtei-
lungsstufe als unpraktikabel erweist. Insbeson-
dere sind Fille denkbar, in denen eine Preissteu-
erung aufgrund ihrer geringen 6kologischen Inzi-
denz ausscheidet, gleichzeitig aber eine Mengen-
steuerung wegen wettbewerbspolitischer Pro-
bleme aufer Betracht steht.

Input- versus emissionsbezogene Instrumente

Emissionsbezogene Instrumente setzen zwingend
voraus, dal der betrachtete Schadstoff unmittel-
bar an der Quelle zu vertretbaren Kosten konti-
nuierlich gemessen werden kann. Das fiihrt ins-
besondere dann zu kaum tiberwindbaren Proble-
men, wenn der Emissionsvorgang als solcher
nicht beobachtbar und kontrollierbar ist (z. B.
diffuse Emissionen der Landwirtschaft) oder
wenn fiir den betrachteten Schadstoff keine hin-
reichend genaue und in Relation zur Anzahl der
Emissionsquellen kostenméfig vertretbare Mef-
technik zur Verfiigung steht. Unter diesen Be-
dingungen kann es erforderlich werden, auf eine
indirekte Verhaltenssteuerung iiber input- bzw.
produktbezogene Instrumente auszuweichen.
Diese Vorgehensweise kommt allerdings nur
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dann in Betracht, wenn ein von den jeweiligen
Voraussetzungen des Einzelfalles mdglichst un-
abhiingiges Verhiltnis zwischen der zu regulie-
renden Umweltbelastung einerseits und der ent-
sprechenden input- bzw. produktionsbezogenen
Kenngrofle anderseits besteht und wenn die ge-
gebenen Okologischen Rahmenbedingungen kei-
nen rdumlich differenzierten Instrumenteneinsatz
erfordern, der bei inputbezogenen Mafinahmen
zu entsprechenden Arbitrageproblemen fiihren
wiirde. So ist auch zu beachten, dal3 input- bzw.
produktbezogene Mafinahmen unter Binnen-
marktbedingungen nicht im nationalen Allein-
gang, sondern nur in Koordination mit den-Part-
nerstaaten eingefiihrt werden kdnnen.

Diese Beschrinkungen haben zur Folge, da3
sich auch hier eine Reihe von Fillen identifizie-
ren 14B¢, in denen der Einsatz ¢konomischer In-
strumente generell ausscheidet, weil die erforder-
lichen technisch-organisatorischen Vorausset-
zungen weder fiir emissionsbezogene noch fiir
input- oder produktbezogene Malinahmen gege-
ben sind. Dies trifft zum Beispiel dann zu, wenn
eine direkte Emissionsmessung zu vertretbaren
Kosten nicht mdglich ist, aber gleichzeitig der
Einsatz input- oder produktbezogener Mafinah-
men am Widerstand der Partner im Binnenmarkt
scheitert.

Rechtliche und politische Aspekte

Werden iiber diese eher technischen Gesichts-
punkte hinaus noch rechtliche und politische
Aspekte in die Vorauswahl einbezogen, so ergibt
sich eine Reihe zusétzlicher Restriktionen, die
die Menge der méglichen Lésungen weiter ein-
schrianken. Dies betrifft die verfassungsrechtli-
che Zulassigkeit ebenso wie EU-rechtliche Pro-
bleme und die Frage der Kompatibilitdt mit dem
bestehenden Ordnungsrecht. Dariiber hinaus
sind verschiedene fiskalpolitische Zusammen-
hinge zu beachten, und schlieflich kénnen sich
gerade bei umweltpolitischen Entscheidungen
vielfdltige Koordinierungsprobleme mit angren-
zenden Politikfeldern ergeben. Allgemeingiiltige
Aussagen, welche Varianten Okonomischer In-
strumente in besonders starkem MaB von diesen
Problemen betroffen sind, lassen sich hier jedoch
kaum ableiten. Eine abschliefende Bewertung
der Frage, welche Optionen unter rechtlichen

bzw. politischen Aspekien letztendlich iiber-
haupt noch in Betracht kommen, ist deshatb nur
unter Abwiigung der im Einzelfall vorliegenden
Rahmenbedingungen méglich.

C. Dritter Schritt: Bewertung

Im dritten Schritt sind die verbleibenden Instru-
mentvarianten (einschlieflich mdglicher ord-
nungsrechtlicher Alternativen) einer vergleichen-
den Bewertung anhand der Kriterien der generel-
len Praktikabilitét, der 6kologischen Effektivitit,
der statischen Effizienz, der dynamischen Inno-
vationsanreize und der wettbewerbs- und struk-
turpolitischen Wirkungen zu unterzichen. Im
Idealfall wiirde dieser Arbeitsschritt zu einem
eindeutigen Ergebnis in dem Sinne fiihren, daf
sich ein Instrument gegeniiber allen anderen Al-
ternativen beziiglich aller Beurteilungskriterien
als iiberlegen oder zumindest gleichwertig er-
weist. Ein solches eindeutiges Ergebnis diirfte in
der Praxis allerdings eher die Ausnahme sein,
denn die gleichzeitige Verwendung mehrerer
Kriterien fiihrt in der Regel zu Zielkonflikten.

In solchen Fillen erfordert der betrachtete Ent-
scheidungsprozeB nicht nur eine Bewertung der
einzelnen Instrumente nach den verschiedenen
Beurteilungskriterien, sondemn dariiber hinaus
auch cin Gewichtungsschema fiir die Kriterien
selbst (Kniippel 1989). Letzteres ist im Grund-
satz zwar auf politischer Ebene zu bestimmen,
aber dennoch lassen sich eine Reihe von spezifi-
schen Rahmenbedingungen angeben, die unmit-
telbaren EinfluB auf die relative Bedeutung ein-
zelner Beurteilungskriterien ausiiben. So ist die
Frage, welcher Stellenwert den statischen Effi-
zienzvorteilen Skonomischer Instrumente zuge-
ordnet werden sollte, mafigeblich davon abhin-
gig, welche Kosteneinsparungen sich im konkre-
ten Einzelfall durch den Einsatz von Abgaben
oder handelbaren Rechten tatséchlich erzielen
lieBen. Wie oben erldutert, werden die im Ver-
gleich zu ciner pauschalen Auflagenpolitik mdg-
lichen Einsparungen durch die Unterschiede in
den einzelwirtschaftlichen Vermeidungskosten
determiniert: Je homogener die Kostenstruktur
ist, um so geringer sind die potentiell erzielbaren
Kosteneinsparungen und um so weniger Gewicht



ist dem Kriterium der statischen Effizienz beizu-
messen.

Ein weiterer Fall, in dem das Kriterium der
statischen Effizienz zunehmend in den Hinter-
grund tritt, liegt dann vor, wenn sich der betref-
fende Schadstoff durch die Bildung kleinrdumi-
ger Belastungsschwerpunkte auszeichnet, so daf3
die Menge der im Rahmen einer marktwirt-
schaftlichen LOsung zuldssigen Allokationen
durch zusdtzliche Restriktionen eingeschrinkt
werden mufl. Unter diesen Bedingungen kénnen
dic bestehenden Effizienzspielrdume auch bei
Anwendung Okonomischer Instrumente nicht
oder nur in sehr beschrinktem Umfang ausge-
schopft werden, und damit werden die potentiell
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erzielbaren Kosteneinsparungen entsprechend
vermindert.

In dhnlicher Weise 148t sich zeigen, daff auch
die relative Bedeutung der anderen Kriterien
nicht losgeldst von den im Einzelfall vorliegen-
den Rahmenbedingungen gesehen werden kann
(Michaelis 1996b). Damit ist in jedem einzelnen
Anwendungsfall nicht nur zu fragen, wie die zur
Wahl stehenden Instrumente unter Zugrundele-
gung der verschiedenen Kriterien zu beurteilen
sind, sondem es ist gleichzeitig auch zu unter-
suchen, welcher Stellenwert den einzelnen Kri-
terien unter den gegebenen Rahmenbedingungen
zukommit.

VL. Resiimee: Herausforderungen und Losungsansitze

1. Herausforderungen auf der
Zielebene

Wieviel Umweltschutz kann und soll sich eine
Gesellschaft in Anbetracht knapper Gkonomi-
scher Ressourcen leisten ? Als Antwort auf die-
se Kernfrage der umweltpolitischen Zielbestim-
mung bictet die okonomische Theorie ein cin-
deutiges Optimalitdtskonzept: Aus gesamtwirt-
schaftlicher Sicht sollten Umweltschutzmafinah-
men, wie etwa die Vermeidung und Verminde-
rung schadstoffhaltiger Abgase, stets gerade so-
weit ausgedehnt werden, bis die Grenzkosten mit
den Grenznutzen in Form vermiedener Umwelt-
schéiden iibereinstimmen. Die praktische Umset-
zung dieser theoretischen Handlungsanweisung
ist freilich mit zahlreichen Informations-, Ab-
grenzungs- und Bewertungsproblemen verbun-
den. Besondere Schwierigkeiten bereitet hierbei,
daB die Konsequenzen anthropogener Umweltbe-
einflussungen in der Regel nicht nur &duBerst
vielfdltig sind, sondern aufgrund der unvoll-
- stindigen Kenntnis natiirlicher Kreisldufe und
Wechselwirkungen auch nur in Teilbereichen
absehbar. Hinzu kommt eine Reihe von Einzel-
problemen, die zwar eher methodischer Natur
sind, aber dennoch einen gravierenden Einfluf
auf das jeweilige Ergebnis des Nutzen-Kosten-

Vergleichs haben. Insbesondere hervorzuheben
sind hier die Fragen, wie den jeweiligen Um-
weltschdiden mitsamt ihren sozio-Gkonomischen
Folgewirkungen ein angemessener Geldwert zu-
geordnet werden kann und in welcher Weise die
Bediirfnisse zukiinftiger Generationen in das
Entscheidungskalkiil einflicBen. Gerade der zu-
letzt genannte Punkt ist bei der Beurteilung lang-
fristiger Umweltprobleme, wie etwa des Treib-
hauseffektes, von nicht zu tberschitzender Be-
deutung. Werden hier iibliche Marktzinssitze
zur Diskontierung zukiinftiger Schdden ange-
wendet, so werden alle Effekte, die nach mehr
als zwei Generationen auftreten, faktisch aus der
Betrachtung ausgeblendet.

Aufgrund dieser und anderer Schwierigkeiten
ist es bisher nicht gelungen, das volkswirtschaft-
lich optimale Niveau an Umweltschutz auch nur
in einem einzigen Anwendungsfall eindeutig zu
bestimmen. Das auf Nutzen-Kosten-Uberlegun-
gen basierende Optimalititskonzept des Okono-
men ist deshalb kein Deus ex machira, der den
politischen Entscheidungstrdger von seinem
letztendlich zu treffenden (Wert-)Urteil entbin-
den konnte. Jedoch kann die Nutzen-Kosten-
Analyse wertvolle Entscheidungshilfen fiir den
Prozef3 der umweltpolitischen Zielbestimmung
liefern, denn nur durch eine systematische 6ko-
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nomische Durchdringung wird es moglich, die
Vor- und Nachteile der zur Wahl stehenden
Handlungsaltemativen offenzulegen und gegen-
einander abzuwigen.

Ein solcher Ansatz, mehr 6konomische Ratio-
nalitdt in die umweltpolitische Zielbestimmung
einzubringen, erscheint um so wichtiger, als der
aufmerksame Beobachter sich des Eindrucks
nicht erwehren kann, daf die in der Umweltpo-
litik verfolgten Ziele hdufig nicht nach ihrer tat-
sichlichen Dringlichkeit, sondern nach dem
Kriterium der Offentlichkeitswirkung festgelegt
werden. Ein prégnantes Beispiel ist die Ver-
packungsverordnung. Um gegeniiber der zuneh-
mend Okologisch orientierten Wihlerschaft ein
entschiedenes Vorgehen gegen ein (vermeintich)
wichtiges Umweltproblem zu demonstrieren,
wurden hier Recyclingquoten festgelegt, die in
ihrer teilweise iiberzogenen Hohe mit ékonomi-
scher Rationalitidt nicht mehr zu vereinbaren
sind. Insbesondere im Kunststoffbereich hat dies
zu der grotesken Situation gefiihrt, da} Samm-
lung, Sortierung und Verwertung gebrauchter
Verpackungen mit mehreren Tausend DM pro
Tonne subventioniert werden miissen, wobei zu-
nehmend Verwertungstechnologien zum Einsatz
kommen, die 6kologisch wie konomisch unsin-
nig sind und den einzigen Zweck haben, die poli-
tisch aufgezwungene Recyclingquote zu erfiillen.
Nicht einkalkuliert wurde auch, daB die gewihite
Vorgehensweise aufgrund der nur schwer kon-
trollierbaren Stofffliisse einen erheblichen An-
reiz zu Subventionsbetrug bietet. So ist es nicht
verwunderlich, dal sich das gesamte System
zwischenzeitlich durch die sich hidufenden Mel-
dungen tiber Betrugsfille mehr oder weniger dis-
kreditiert hat. Die Verantwortlichkeit hierfiir
liegt bei der Politik.

Solchen Auswiichsen bereits im Vorfeld der
umweltpolitischen Zielbestimmungen entgegen-
zutreten ist eine vordringliche Aufgabe der 6ko-
nomischen Politikberatung. Dazu ist es notwen-
dig, die Diskussion liber Vor- und Nachieile der
betrachteten Handlungsalternativen zu versachli-
chen, von Gruppeninteressen geleitete Scheinar-
gumente als solche offenzulegen und den erfor-
derlichen Abwigungsprozel durch quantifizier-
bare Nutzen-Kosten-Uberlegungen zu unterstiit-
zen,

2. Herausforderungen auf der
Instrumentenebene

Durchwelche Instrumente sollen die in der Um-
weltpolitik verfolgten Ziele in entsprechende
Verhaltensdnderungen auf einzelwirtschaftli-
cher Ebene umgesetzt werden? Zu dieser Frage
besteht unter Wirtschaftswissenschaftlern seit
Beginn der 70er Jahre ein weitgehender Kon-
sens, dal okonomische Instrumente der Umwelt-
politik (Abgaben und Steuern, handelbare Nut-
zungsrechte) eine Reihe von gesamtwirtschaftli-
chen Vorteilen gegeniiber dem inflexiblen auf
Ge- und Verboten basierenden Ansatz der ord-
nungsrechtlichen Verhaltenssteuerung aufwei-
sen. Da 6konomische Instrumente den Betroffe-
nen einen weiten Spielraum fiir individuelle 6ko-
nomische Anpassungsentscheidungen lassen,
werden die fiir den Umweltschutz aufgewendeten
Ressourcen dorthin gelenkt, wo sie den grofften
Entlastungseffekt erzielen. Wie zahlreiche Un-
tersuchungen belegen, lassen sich hierdurch er-
hebliche Kosteneinsparungen erzielen. Okonomi-
sche Instrumente ermdglichen mithin mehr Um-
weltschutz fiir weniger Geld.

Ein weiterer Vorteil 6konomischer Instrumen-
te besteht in ihrer innovationsférdemden Wir-
kung. Bei Anwendung von Emissionsnormen
und anderen ordnungsrechtlichen Vorschriften
werden die umwelttechnischen Standards allein
von Vertretern staatlicher Biirokratien gepréigt.
Dabei haben die Untemmehmen kaum einen An-
reiz, zur technischen Weiterentwicklung beizu-
tragen. Im Gegenteil, das aus Sicht der Betrof-
fenen rationale Bestreben, den staatlicherseits
verordneten Stand der Technik nicht weiter vor-
anzutreiben, hat sich in der Vergangenheit als
schwerwiegendes Innovationshemmnis erwiesen.
Dieses vielbeklagte ,.Schweigekartell der Ober-
ingenieure™ 138t sich nur durch die konsequente
Anwendung okonomischer Instrumente durch-
brechen, denn nur permanenter Kostendruck ga-
rantiert einen nachhaltigen Anreiz zur Suche
nach neuen umweltentlastenden Produkten und
Verfahren.

Ein Blick in die Praxis zeigt jedoch, daf die
Anwendung Okonomischer Instrumente in der
Umweltpolitik bisher eher die Ausnahme als die
Regel darstellt. Die einzige nennenswerte Um-



weltabgabe in der Bundesrepublik ist die seit
1981 geltende Abwasserabgabe, die anfinglich
als richtungsweisend fiir eine marktwirtschaft-
lich orientierte Umweltpolitik konzipiert war,
aber bereits im Vorfeld der Beratungen soweit
deformiert wurde, daB der letztendlich verab-
schiedete Gesetzentwurf nur noch geringe Ahn-
lichkeit mit dem Okonomischen Abgabenmodell
hatte. Die zwischenzeitlich erfolgten Novellie-
rungen haben ein weiteres getan, die urspriing-
lich beabsichtigte Anreizwirkung auszuhebeln.

Neben der Abwasserabgabe lassen sich in der
Bundesrepublik nur einige rudimentidre Formen
Okonomischer Instrumente feststellen, denen mit
Ausnahme der Mineral- und Kfz-Steuer keine
praktische Relevanz zukommt. Ahnlich ist die
Situation auch in den sonstigen EU-Staaten und
den USA.

Ein wesentlicher Grund fiir diese Dominanz
ordnungsrechtlicher Politikmuster besteht darin,
daB okonomische Instrumente eine grundlegende
institutionelle Innovation darstellen, deren Ein-
fiihrung zu nachhaltigen Verinderungen in der
bestehenden Einkommens- und Vermogensver-
teilung fithren wiirde. Wie die politische Erfah-
rung zeigt, verlangen derartige Neuerungen
einen breiten Konsens zwischen allen betroffe-
nen Gesellschaftsgruppen. Eine solche Zustim-
mung ist jedoch kaum zu erwarten.

Neben diesen politischen Hemmnissen gibt es
auch andere Erkldrungsansitze fiir dic geringe
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Verbreitung ¢konomischer Instrumente, die die
ZweckmiBigkeit und Praktikabilitdt vermeintli-
cher Patentdsungen grundsdizlich in Frage stel-
len. Ausgangspunkt dieser Kritik ist die Beob-
achtung, dafl dic von wirtschaftswissenschaft-
licher Seite stets hervorgehobene Uberlegenheit
Okonomischer Instrumente auf der Betrachtung
extrem idealisierter Modellwelten basiert, die der
Komplexitit realer umweltpolitischer Probleme
zumeist nicht gerecht werden. So 148t sich in der
Tat feststellen, dafl den praktischen Einsatzmg-
lichkeiten 6konomischer Instrumente in der Um-
weltpolitik bei realistischer Betrachtung der
technischen, 6konomischen, ¢kologischen und
rechtlichen Rahmenbedingungen engere Grenzen
gesetzt sind, als dies die zuweilen mit Vehemenz
vorgetragene Forderung nach einer Okonomi-
schen Neuorientierung der Umweltpolitik nahe-
legen kénnte.

Eine solchermafien differenzierte Betrach-
tungsweise bedeutet nicht, Abgaben und handel-
baren Nutzungsrechten ihren Stellenwert im
Rahmen einer rationalen Umweltpolitik abzu-
sprechen. Vielmehr erdffnet sich hier die Chan-
ce, der Diskussion um die Instrumente der Um-
weltpolitik neue Impulse in Richtung auf eine
starkere praktische Relevanz zu geben und damit
einen konstruktiven Beitrag zur Bewiltigung des
Konfliktes zwischen Okonomie und Okologie zu
leisten.
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Einen Uberblick iiber das Forschungsprogramm gibt Soltwedel in Bertelsmann (1993).

Mit dem vorlicgenden Diskussionsbeitrag werden die umfangreichen Vorarbeiten zusammengefaBt, die im Rahmen
dieses Forschungsschwerpunkts im Institut fiir Weltwirtschaft und von einer Reihe externer Wissenschaftler erstellt
worden sind (vgl. dazu die Ubersicht im Anhang). In besonderem Mafe greift dieser Diskussionsbeitrag auf die im
Anhang genannten Arbeiten von Michaelis zuriick. Der Beitrag gibt ausschlieBlich die Sicht des Instituts fiir Weltwirt-
schaft wieder; es handelt sich nicht um eine Stellungnahme der beteiligten externen Wissenschaftler.

Zu weiteren Kritikpunkten am Coase-Theorem und seinen Einsatzmoglichkeiten vgl. neben Endres (1994) zum Bei-
spiel Buchholz und Haslbeck (1991), Bromley (1991), Iiling (1992) und Cansier (1993).

Zu einer ausfiihrlicheren Diskussion der umweltpolitischen Einsatzméglichkeiten und Grenzen des Haftungsrecht vgl.
z.B. Blankart (1988), Assmann (1990), Endres (1992), Karl (1992) und Rehbinder (1992).

Mit den Gkonomischen Aspekten des Treibhauseffektes beschiftigen sich im Rahmen des vorliegenden Forschungs-
schwerpunktes die Beitrdge von Michaelis (1993a, 1994a und 1996a).

Der von Nordhaus (1973) geprédgte Begriff ,backstop” bezeichnet im klimapolitischen Zusammenhang eine nichtfos-
sile CO,-freie Energiequelle, die zu konstanten Grenzkosten in beliebigem Umfang verfiigbar ist (z.B. Photovoltaik).

Mit den Zusammenhingen zwischen Umweltpolitik und AuBenhandel beschiftigt sich im Rahmen des vorliegenden
Forschungsschwerpunktes der Beitrag von Ulph (1996).

Ein Beispiel hierfiir ist das von Experten der OECD entwickelte GREEN-Modell, das 12 Regionen mit jeweils 11
Produktionssektoren unterscheidet. Zu einer zusammenfassenden Darstellung vgl. Klepper et al. (1994: 529 ff.).

Mit den Moglichkeiten und Grenzen der monetiren Bewertung von Umweltschdden beschiftigt sich im Rahmen des
vorliegenden Forschungsschwerpunktes der Beitrag von Ewers/Rennings (1996). Dariiber hinaus sei etwa auf die Ar-
beiten von Pommerehne und Romer (1992) und Hampicke (1993) verwiesen.

Mit dem Einflul eigenniitziger Zielsetzungen der Akteure auf die umweltpolitische Zielbestimmung beschiftigt sich
im Rahmen des vorliegenden Forschungsschwerpunktes der Beitrag von Endres und Finus (1996).

Mit der Frage der umweltpolitischen Instrumentenwahl beschiftigen sich im Rahmen des vorliegenden Forschungs-
programms die Beitrige von Michaelis (1995a, 1995b, 1996b).

Ausloser hierfiir war eine Studie des UPI-Instituts Heidelberg (1988), die spiter jedoch aufgrund gravierender wissen-
schaftlicher Mingel heftig angegriffen wurde (vgl. z.B. Gretschmann 1989; Paskuy 1989 und Benkert et al. 1990).

Mit den Moglichkeiten und Grenzen einer dkologischen Steuerreform beschiftigt sich im Rahmen des vorliegenden
Forschungsschwerpunktes der Beitrag von Zimmermann (1996).

Mit den Zusammenhingen zwischen intrinsischer Motivation und umweltpolitischer Instrumentenwahl beschéftigt sich
im Rahmen des vorliegenden Forschungsschwerpunktes der Beitrag von Frey und Oberholzer-Gee (1996).

Mit der Bedeutung des Oko-Auditing als Instrument des betrieblichen Umweltmanagements beschiftigt sich im Rah-
men des vorliegenden Forschungsschwerpunktes der Beitrag von Steger und Ebinger (1996).

Damit sei jedoch nicht bestritten, daB eine gewisse Differenzierung von Emissionsnormen — etwa nach einzelnen In-
dustrien oder nach Anlagenalter — durchaus sinnvoll ist und in der Praxis auch angewandt wird.

Zu einer ausfilhrlichen empirischen Ubersicht iiber den praktischen Einsatz konomischer Instrumente in der Um-
weltpolitik vgl. OECD (1994), Umweltbundesamt (1994) und Michaelis (1995b).

Vgl. insbesondere Gawel (1991, 1993), Gawel und van Mark (1991), Hansjiirgens (1992, 1993, 1994), Huckestein
(1989, 19934, 1993b), van Mark et al. (1992) und Michaelis (1993a, 1996b).

Weitere Probleme, die aus der Existenz additiv oder synergetisch wirkender Schadstoffe resultieren konnen, werden
im folgenden vernachlissigt. Vgl. hierzu die Diskussion bei Michaelis (1996b: 134 ff.).
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Anhang
Publikationen im Forschungsschwerpunkt ,,Okologie und Marktwirtschaft*:

Scott Barrett
Economic Incentives for the Protection of Biological Diversity
In H. Siebert (Hrsg.), Elemente einer rationalen Umweltpolitik. Tiibingen 1996 (in Vorbereitung).

Alfred Endres und Michael Finus

Umweltpolitische Zielbestimmung im Spannungsfeld gesellschaftlicher Interessengruppen. Theorie
und Empirie

In H. Siebert (Hrsg.), Elemente einer rationalen Umweltpolitik. Tiibingen 1996 (in Vorbereitung).

Hans-Jiirgen Ewers und Klaus Rennings
Quantitative Ansitze einer rationalen umweltpolitischen Zielbestimmung
In H. Siebert (Hrsg.), Elemente einer rationalen Umweltpolitik. Tiibingen 1996 (in Vorbereitung).

Bruno S. Frey und Felix Oberholzer-Gee
Zum Konflikt zwischen intrinsischer Motivation und umweltpolitischer Instrumentenwahl
In H. Siebert (Hrsg.), Elemente einer rationalen Umweltpolitik. Tiibingen 1996 (in Vorbereitung).

Guy Kirsch
Umwelt, Ethik und individuelle Freiheit: Eine Bestandsaufnahme
In H. Siebert (Hrsg.), Elemente einer rationalen Umweltpolitik. Tiibingen 1996 (in Vorbereitung).

Peter Michaelis
Stabilising the Global Greenhouse — A Simulation Model
Kieler Arbeitspapiere 604. Institut fiir Weltwirtschaft, Kiel 1993.

Peter Michaglis
On The Economics of Greenhouse Gas Accumulation
In European Journal of Political Economy 10 (1994): 707-726.

Peter Michaelis
Product Stewardship, Waste Minimization and Economic Efficiency
In Journal of Environmental Planning and Management 38 (1995): 231-243,

Peter Michaelis

Okonomische Instrumente in der Umweltpolitik: Eine empirische Bestandsaufnahme
In Die Weltwirtschaft 1/1995: 72-98.

Peter Michaelis

Okonomische Instrumente in der Umweltpolitik. Eine anwendungsorientierte Einfiihrung
Physika Lehrbuch, Heidelberg 1996.

Peter Michaelis
Effiziente Klimapolitik im Mehrschadstoffall. Eine theoretische und empirische Analyse
Kieler Studien. Tiibingen 1996 (in Vorbereitung).
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Carsten Stahmer
Okologie und Volkswirtschaftliche Gesamtrechnung
In H. Siebert (Hrsg.), Elemente einer rationalen Umweltpolitik. Tlibingen 1996 (in Vorbereitung).

Ulrich Steger und Frank Ebinger
Oko-Auditing alsInstrument des betrieblichen Umweltmanagements
In H. Siebert (Hrsg.), Elemente einer rationalen Umweltpolitik. Tlibingen 1996 (in Vorbereitung).

Alistair Ulph
Strategic Environmental Policy and International Competitiveness
In H. Siebert (Hrsg.), Elemente einer rationalen Umweltpolitik. Tiibingen 1996 (in Vorbereitung).

Horst Zimmermann
Oko-Steuern: Ansitze und Probleme einer ,,6kologischen Steuerreform*
In H. Siebert (Hrsg.), Elemente einer rationalen Umweltpolitik. Tiibingen 1996 (in Vorbereitung).
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