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1. Forord  

Denne vidensyntese om livscyklusvurderinger og klimaeffektivitet i landbrugssektoren er udarbejdet af 

forskere ved Aarhus Universitet på baggrund af en bestilling fra Landbrugsstyrelsen (LBST) under Ydel-

sesaftalen Planteproduktion v. rammeaftale om forskningsbaseret myndighedsbetjening mellem Miljø- 

og Fødevareministeriet og Aarhus Universitet 2021-2024.  

Som beskrevet i bestillingen (Appendix) ønskes syntesen udformet som en rapport, der dels beskriver 

de forskellige tilgange til livscyklusvurdering (LCA) og dels redegør for nyeste viden om klimaeffektivitet 

i landbruget og klimaaftryk for udvalgte fødevarer.  

Vidensyntesen er udarbejdet i to dele, hvor der i del 1 indledningsvis gives en introduktion til livscyklus-

vurderinger (LCA). Målgruppen herfor er interessenter indenfor fødevare- og klimaområdet, med ingen 

eller begrænset indsigt i grundlaget for livscyklusvurderinger (LCA).  Herefter er der en gennemgang af 

de databaser og beregningsmodeller, der anvendes kommercielt og i forskningen i Danmark og inter-

nationalt omkring fødevarernes klimaaftryk, efterfulgt af konkrete eksempler på klimaaftrykket fra ud-

valgte fødevarer på tværs af de forskellige databaser. Afslutningsvis en diskussion af variationen i kli-

maaftrykket for udvalgte fødevarer og mellem forskellige fødevarekategorier i forhold til de i bestillin-

gen rejste spørgsmål omkring forskellige tilgange til gennemførelsen af LCA. Del 1 er således målrettet 

klimaaftrykket fra forbruget af fødevarer i Danmark, mens del 2 omhandler klimaeffektiviteten ved land-

brugsproduktionen i Danmark sammenlignet med andre lande, samt effekten af henholdsvis konventi-

onel og økologisk produktion på klimaeffektiviteten. Afslutningsvis er der en oversigt over igangvæ-

rende dansk forskning i relation til klimaberegninger baseret på LCA og fødevarer. 

Vidensyntesen bygger på de nyeste publikationer, guidelines og databaser indenfor området. Det kan 

i den forbindelse nævnes, at Landbrugsstyrelsen ved igangsættelsen af vidensyntesen, inden bestillin-

gen, afholdte et webinar med oplæg fra AU med henblik på at skabe åbenhed om processen og få 

input til projektet, og inden færdiggørelse har delrapporterne af LBST været sendt i ekstern høring.  
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Forkortelse til livscyklusvurderinger (LCA) 

A-LCA Attributional eller attributiv livscyklusvurdering 

BD: Biodiversitet 

CF: Carbon footprint (klimaaftryk) 

CH4: Metan 

C-LCA Consequentional eller konsekvens livscyklusvurdering  

CO2: Kuldioxid 

COC: Carbon Opportunity Cost  

dLUC: Direkte Land Use Change (direkte arealændring)  

FU: Funktionelle enhed 

GWP: Global Warming Potential (global opvarmnings potentiale) 

iLUC: Indirekte Land Use Change (indirekte arealændring) 

IPCC: Intergovernmental Panel on Climate Change (FN's klimapanel) 

KF: Karakteriseringsfaktorer 

LCA: Life Cycle Assessment (livscyklusvurderinger) 

N: Kvælstof 

N2O: Lattergas 

PEF: Product Environmental Footprint (EU initiativ) 
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2. Del 1 - Introduktion 

Af Lektor Lisbeth Mogensen, seniorforsker Marie Trydeman Knudsen, postdoc Fatemeh Hashemi, ph.d.-

studerende Andreas Jensen og seniorforsker Troels Kristensen. Institut for Agroøkologi, AU 

Landbrugs- og fødevaresystemerne har en signifikant påvirkning af klima, miljø og ressourceforbrug 

både lokalt og globalt. For at kunne reducere påvirkningen i overensstemmelse med bl.a. nationale, 

europæiske og internationale forpligtelser for klima og miljø er der brug for løsninger, der kan fremme 

landbrugs- og fødevaresystemernes bæredygtighed både i forhold til de nuværende og fremtidige 

krav.  

For at kunne estimere og vurdere landbrugssystemernes og fødevarernes bæredygtighed er det nød-

vendigt med et redskab, der ser på hele produktionssystemets klima- og miljøpåvirkning i form af emis-

sioner og ressourceforbrug. Til analyserne er der brug for kendskab til alle led i produktkæden, herunder 

produktion af input, forarbejdning og transport. 

Livscyklusvurderinger (LCA) er en af de mest anvendte metoder til at estimere landbrugsprodukters og 

fødevarers klima- og miljøpåvirkning (Cucurachi et al. 2019). I livscyklusvurderingen indgår alle betyd-

ningsfulde led i produktkæden. På baggrund af de forskellige led i produktets livscyklus estimeres land-

brugsproduktets påvirkning på forskellige relevante miljøpåvirkningskategorier (herunder klima). LCA 

er således en metode, der bruges til at beregne fødevarernes klimaaftryk. LCA kan samtidig benyttes til 

at udpege, hvilke processer i produktkæden, der har størst klima- eller miljøbelastning og kan derved 

anvise, hvor der er mulighed for forbedringer. Derudover kan LCA benyttes til at sammenligne alterna-

tive, innovative produktionssystemer med nuværende praksis samt fødevarer og landbrugsprodukter 

fra disse systemer. 

I det følgende gives et overordnet indblik i LCA-metoden med fokus på klimapåvirkningen fra 

landbrugs- og fødevareproduktionen: 

 Overordnet beskrivelse af LCA-metoden og de tilknyttede fire faser 

 Jordpuljeændringer samt arealanvendelsesændringer  

 Usikkerhed forbundet med LCA-beregninger  

 LCA-studiernes styrker og begrænsninger 

2.1  Overordnet beskrivelse af LCA-metoden 

LCA-metoden er oprindeligt defineret i ISO-standard 14040 og 14044 (Figur 1) (PRé, 2021), og har fire 

hovedfaser (Cucurachi et al. 2019): 

 Fase 1: Goal and scope definition (definition af formål, afgrænsning og funktionelle enhed) 

 Fase 2: Inventory analysis (dataindsamling og estimering af inputs, outputs og emissioner) 

 Fase 3: Impact assessment (miljøvurdering i forskellige miljøpåvirkningskategorier) 

 Fase 4: Interpretation (fortolkning af resultater og væsentlige spørgsmål) 



8 

 

 

Figur 1: Strukturen i LCA-metoden modificeret efter ISO 14040 (1997) og 14044-standarden.  

 

2.1.1  Fase 1: Definition af formål, afgrænsning og funktionelle enhed (Goal and 

scope) 

For at estimere klima- og miljøpåvirkningen fra landbrugssystemer eller fødevarer, må man starte med 

at definere livscyklusvurderingens formål og afgrænsning.  

Definitionen af formål og afgrænsning sætter rammen for livscyklusvurderingen (Rosenbaum et al., 

2018), og inkluderer bl.a. afklaring af nedenstående områder:   

1) Den funktionelle enhed - der definerer den enhed, der analyseres (Cucurachi et al., 2019). Den 

funktionelle enhed for livscyklusvurderinger af landbrugsprodukter er ofte baseret på mængde 

(f.eks. 1 kg produkt), men andre funktionelle enheder som areal (f.eks.1 ha) eller produktets 

egenskaber, som energi- og næringsindhold (f.eks. 100 g protein eller kcal) bliver også brugt 

(van der Werf et al., 2020). Den funktionelle enhed danner grundlaget for eventuelle 

sammenligninger af systemer og produkter. For fødevarer kan sammenligning også ske på 

baggrund af en hel kostsammensætning. 

2) Afgørelse af hvilke miljøpåvirkningskategorier, der medtages i livscyklusanalysen. 

Landbrugsprodukternes klima- og miljøpåvirkning estimeres via et sæt af miljøpåvirknings-

kategorier, der afrapporteres per funktionel enhed. Eksempler på kategorier kan være 

”Klimapåvirkningspotentiale” (kg CO2-ækv./kg) eller ”Eutrofieringspotentiale” (kg NO3-

ækv./kg), som udtrykker den potentielle effekt på henholdsvis klimaet og næringsstof-

belastning pr. kg produceret enhed (Nemecek et al., 2015; Cucurachi et al., 2019). 

Miljøpåvirkningskategorier som f.eks. økotoxicitet eller biodiversitet er kategorier, der er højst 

relevante for fødevarer, men som sjældent inkluderes ofte med begrundelse i metodemæssige 

udfordringer (van der Werf et al., 2020).  

3) Afgrænsningen af systemet – der definerer afgrænsningen i tid og sted og hvilke elementer af 

produktkæden, der er taget med livscyklusvurderingen. I livscyklusvurderinger inddrages altid 
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alle emissioner helt fra begyndelsen af produktets livscyklus (”vugge”) – altså helt fra 

eksempelvis handelsgødningen, der produceres på fabrikken. Det er derimod lidt forskelligt, 

hvor langt man går mod ”graven” (Caffrey and Veal, 2013).  I livscyklusvurderinger af fødevarer 

stopper man ofte enten når landbrugsproduktet forlader gården (”cradle-to-farm gate”) eller 

når det ligger i supermarkedet (se eksempel i Figur 4). I nogle tilfælde inddrages også 

forbrugernes håndtering af fødevaren i hjemmet (tilberedning og madspild) (”field-to-fork”) 

(Garnett et al., 2016). Som udgangspunkt skal det sandsynliggøres, at udeladelsen af visse led 

ved sammenligninger ikke har afgørende betydning for resultatet.  

4) Definering af allokerings- og systemudvidelsesprincipper. Når der fra en produktion, der har en 

vis miljøbelastning, fremkommer flere produkter (f.eks. mælk og kød fra en malkekvægs-

produktion) – skal det afgøres, hvordan denne miljøbelastning fordeles på produkterne. Dette 

kan gøres enten ved allokering mellem produkterne eller ved systemudvidelse, jf. ISO-

standarden: 1) Opdel processerne, hvis det er muligt eller undgå allokering ved at inkludere 

flere produkter i den funktionelle enhed (f.eks. både mælk og kød), 2) Udvid systemet og se på 

hvilke produkter, som biprodukterne erstatter i markedet. Godskriv derefter hovedproduktet for 

disse erstattede udledninger (f.eks. oksekød fra en malkeko, der kan erstatte andet kød på 

markedet), 3) Alloker udledninger baseret på et økonomisk eller fysisk forhold mellem 

produkterne (f.eks. mælkens og kødets markedsværdi. Allokeringen mellem produkterne kan 

f.eks. gennemføres ud fra, hvor meget der i den kombinerede produktion produceres af de to 

(eller flere) produkter, eller hvilken økonomisk værdi produkterne repræsenterer.  

Ved systemudvidelse betragter man et større system for at undgå at allokere. Det sker ved at 

definere, hvad der er hovedproduktet ved den kombinerede produktion, og samtidig vurdere 

hvordan biprodukterne anvendes og hvilke ressourcer, de erstatter, og dermed hvilken 

miljøpåvirkning, der herved kan spares. Hovedproduktets miljøbelastning kan herved beregnes 

som den samlede belastning fratrukket den sparede miljøpåvirkning fra biprodukterne. Så 

mens der ved allokering ligger en udfordring i at bestemme, hvordan allokeringen skal 

foretages, ligger der i systemudvidelse en udfordring i at identificere betydningen af 

biprodukterne for ændringer i det samlede ressourceforbrug og deraf afledte miljøeffekter.  I 

Figur 2 og 3 er der givet et eksempel fra LCAFood (Nielsen et al., 2003), hvor emissionerne fra 

dyrkning af sojabønner fordeles enten ved økonomisk allokering (Figur 2) eller ved 

systemudvidelse (Figur 3). I eksemplet med økonomisk allokering udgør sojamel 40% og 

sojaolie 60% af den økonomiske værdi af sojadyrkningen. Sojaolien tilskrives derfor 60% af de 

samlede emissioner, mens de resterende 40% tilskrives sojamel. På samme vis kunne der 

allokeres efter vægt (Nielsen et al., 2003).  Ved systemudvidelse er tankegangen at biprodukter 

fra en process, her antaget at være sojaolie, kan erstatte andre produkter på markedet. (Nielsen 

et al., 2003). I Figur 3 med systemudvidelse bestemmes miljøpåvirkningen fra sojamel derfor 

ved at summere alle miljøpåvirkninger fra dyrkning af sojabønner og derfra fratrække 

miljøpåvirkningen fra den marginalproduktion som sojaolie erstatter på markedet. I dette 
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tilfælde rapsolie. Systemet for produktion af sojamel udvides derfor til at inkludere produktion 

af rapsolie og alle de processer, der indgår i produktion heraf. Miljøpåvirkningen fra sojamel 

beregnes ved miljøpåvirkningen fra produktion af sojabønner fratrukket miljåpåvirkningen ved 

produktion af en mængde rapsolie tilsvarende mængden af sojaolie fra 1 ha sojabønner. 

 

Figur 2: Eksempel på økonomisk allokering mellem de 2 produkter; sojamel og sojaolie fra 

dyrkning af sojabønner (Nielsen et al., 2003) 

 

Figur 3: Eksempel på systemudvidelse ved dyrkning af sojabønner (Nielsen et al., 2003) 

 

Der er to grundlæggende tilgange til LCA, henholdsvis attributional LCA (A-LCA) og konsekvens-LCA 

(C-LCA). I en A-LCA benyttes der primært allokering mellem produkterne (f.eks. økonomisk), mens der 

ved C-LCA ofte benyttes systemudvidelse. Typisk vil A-LCA benytte gennemsnitsdata, men C-LCA vil 

benytte marginale data. Formålet med livscyklusvurderingen kan være med til at afgøre, hvilken til-

gang, der bedst understøtter formålet – altså om der er brug for en kortlægning af det nuværende pro-

duktsystems miljøaftryk (A-LCA) eller der er brug for at undersøge konsekvensen af at producere en 

ekstra enhed (C-LCA) (EU-JRC, 2010). Se f.eks. Schaubroeck et al. (2021) eller Moberg et al. (2019) for 

yderligere diskussion af de to tilgange. 



11 

 

Definitionen af formål og afgrænsning har stor betydning for resultaterne, da de påvirker både data-

indsamling, beregninger og fortolkning. Denne fase er derfor afgørende for livscyklusvurderingens kon-

klusioner og anbefalinger (Rosenbaum et al. 2018). 

 
Figur 4: Eksempel på en systemafgrænsning for svinekød. Den yderste sorte rammer angiver system-

afgrænsningen (Dorca-Preda et al. 2021). 

2.1.2 Fase 2: Dataindsamling og estimering af inputs, outputs og emissioner  

(Inventory) 

I Fase 2 opgøres alle fysiske flows i form af inputs (materialer, energi, kemikalier, andet) og outputs 

(produkter samt bi- og restprodukter) samt emissioner fra processerne, der er defineret i formål og af-

grænsning (Hellweg & i Canals, 2014). Tidsmæssigt er det ofte data baseret på den årlige omsætning, 

på tilsvarende måde som for et økonomisk regnskab. Det vil sige, at der indgår emissioner fra de tilførte 

årlige ressourcer som f.eks. energi og handelsgødning samt emissioner forårsaget af årets produktion 

på landbruget og efterfølgende led i produktkæden i forhold til årets produktion.  

Hvorvidt der anvendes en bottom-up eller top-down tilgang påvirker typen af data, der anvendes. En 

bottom-up anvender detaljerede beskrivelser af de individuelle produktionsprocesser gennem kæden 

baseret på fysiske enheder, som kg. Mens top-down anvender input-output analyser, som er en økono-

misk metode, som derfor typisk er i monetære enheder. Her tager man udgangspunkt i statistiske data, 

f.eks. på nationalt plan. Disse neddeles herefter til at repræsentere de specifikke processer for det på-

gældende produkt. Herudover anvendes også hybridmetoder, der kombinerer bottom-up og top-down 

tilgangen, idet hybrid-LCA-modeller integrerer procesbaserede LCA-data inden for rammerne af input-

output-modeller, der ofte mangler informationer på produktniveau.  



12 

 

Ved opgørelse af inputs, outputs og emissioner for hvert led i produktkæden kan miljø- eller klimapå-

virkningen ved produktion af en funktionel enhed udregnes. Ved udregning af f.eks. klimaaftrykket fra 

fødevarer estimeres primært klimagasserne CO2, CH4 og N2O for hvert led i produktkæden og relate-

res til den funktionelle enhed, f.eks. 1 kg produkt. Beregningen af udledninger kan være baseret på 

primær data fra processerne dvs. her oftes fra primærproduktionen eller være baseret på mere gene-

riske data fra databaser (sekundær data) for input som f.eks. el og kunstgødning (Garnett et al., 2016). 

Resultatet fra Fase 2 (Inventory) er en liste af kvantificerede fysiske flows og emissioner fra produktions-

systemet relateret til produktion af én funktionel enhed af produktet (Widheden & Ringström, 2007).  

Tabel 1 viser input- og outputdata i en LCA for en landbrugsproduktion af hvede, byg og raps, som en 

forholdsvis simpel produktionsproces (Mogensen et al., 2014). Selv for en simpel proces, som dyrkning 

af byg, kan der være brug for at inkludere yderligere elementer, såsom information om den tidligere 

afgrøde, mængden af efterafgrøder eller brug og håndtering af husdyrgødning i dyrkningen. Mere 

komplekse landbrugssystemer, såsom produktion af svinekød, stiller krav til definering af alle eksterne 

og interne omsætninger for hver enkel proces defineret i Figur 4.  

Tabel 1: Eksempel på inputs og outputs data. Produktionen af hvede, byg og raps pr ha årligt (Modifi-

ceret fra Mogensen et al., 2014) 

 Hvede Byg Raps 

Input    

Handelsgødning, kg kvælstof (N) 157 114 181 

Handelsgødning, kg fosfor (P) 24 23 32 

Handelsgødning, kg kalium (K) 84 49 82 

Udsæd, kg kerne 150 150 4 

Energi - Olie, l 25 18 18 

Elektricitet – vanding, kWh 105 75 90 

Elektricitet- tørring, kWh 141 92 65 

Energi - jordbehandling mv., MJ 3784 3079 3599 

Output    

Kerne, netto kg tørstof 6290 4110 3170 

Tab i marken, % af tørstof 1 1 1 

Halm, kg tørstof 3460 2267 2624 

 

Da landbrugsproduktionssystemer, som tidligere nævnt, ofte leverer mere end et produkt, kan det være 

en udfordring at fordele inputs, outputs og emissioner mellem de forskellige produkter. En malkekvægs-

produktion producerer f.eks. både mælk og dyr til slagtning (kød). Hvis man vil beregne et klimaaftryk 

for 1 liter mælk, så kan klimabelastningen fra den samlede malkekvægsproduktionen beregnes, men 

det er udfordrende at afgøre, hvor stor en del af klimabelastningen, der skal gå til mælken og hvor stor 

en del til kødet. Et eksempel på effekten af forskellige procedurer for fordeling af udledninger på kli-

maaftryk af mælk kan ses i Tabel 2. Der er her brugt fire forskellige former for allokering (model A, pro-

tein, biologisk og økonomisk) samt systemudvidelse (Kristensen et al., 2011). Den første allokeringsmo-

del ”Model A” er direkte udledt fra materialet ud fra andel af mælk og tilvækst i forhold til den samlede 

emission, hvilket kun er muligt i de tilfælde, hvor der er et større antal observationer. I studiet her var der 

67 bedrifter. Allokeringsmodellen, ”Protein” er ud fra proteinmængden i henholdsvis mælk og tilvækst 

på bedriften, mens allokeringsmodellen ”Economic” er ud fra værdien af mælk og tilvækst baseret på 
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standardpriser og de faktiske mængder af mælk og tilvækst på hver bedrift. Den sidste allokeringsmo-

del ”Biologisk” er baseret på en model fra litteraturen, som udledt ud fra foderbehovet til henholdsvis 

mælk og tilvækst. Ved systemudvidelse er der i dette studie antaget at kødet (ved samproduktion af 

mælk og kød), blev erstattet med 50% grisekød og 50% oksekød fra ammekvæg. De anvendte metoder 

til fordeling af emissionen mellem mælk og kød giver en forskel i emissionen pr kg mælk fra 0,91 til 1,06 

indenfor det konventionelle system, og en tilsvarende forskel mellem minimums- og maksimumsvær-

dierne i det økologiske system. Produktion af kød er væsentlig lavere end af mælk, hvorfor den relative 

forskel i emissionen pr kg kød bliver væsentlig højere end for mælk. De viste minimum- og maksimum-

værdier viser, at der er betydelig variation mellem bedrifter i andel mælk og kød, hvorfor en standard-

fordeling ikke vil være retvisende.  

Tabel 2: Effekt af allokeringsmetoden for klimaaftryk pr kg energi korrigeret mælk (EKM) og kød (kg 

levende vægt) fra konventionel og økologisk kvægbrug. Produktionskæden indtil fødevaren forlader 

gården er medregnet (modificeret fra Kristensen et al., 2011) 

 Konventionel Økologisk 

 Gns. Min. Maks Gns. Min. Maks. 

Kød, pct af CO2-ækv. 

Model A  14 10 20 16 10 29 

Protein 17 12 23 19 12 33 

Biologisk 24 15 35 29 16 57 

Økonomisk 12 8 16 14 8 24 

System udvidelse 22 15 33 25 16 47 

Mælk, kg CO2-ækv. pr kg EKM  

Model A 1,03 0,86 1,35 1,06 0,92 1,33 

Protein 0,99 0,83 1,31 1,02 0,86 1,29 

Biologisk 0,91 0,75 1,22 0,90 0,59 1,19 

Økonomisk 1,06 0,89 1,39 1,10 0,96 1,29 

System udvidelse 0,94 0,75 1,32 0,96 0,67 1,29 

Kød, kg CO2-ækv. pr kg levende 

Model A  4,17 3,50 5,48 4,29 3,71 5,39 

Protein 5,05 4,29 6,56 5,08 4,27 6,34 

Biologisk 6,92 5,60 8,99 7,33 6,04 9,04 

Økonomisk 3,41 2,85 4,47 3,52 3,08 4,41 

System udvidelse 6,35 6,35 6,35 6,35 6,35 6,35 

   

2.1.3  Fase 3: Miljøvurdering i forskellige miljøpåvirkningskategorier (Impact  

assessment) 

I Fase 3 omregnes de estimerede inputs, outputs og emissioner til potentiel miljøpåvirkning, der er grup-

peret i forskellige miljøpåvirkningskategorier, som f.eks. ”klimapåvirkningspotentiale” (”global warming 

potential”) eller ”eutrofieringspotentiale” (”eutrophication potential”), som defineret i Fase 1.  For hver 

miljøpåvirkningskategori defineres, hvilke emissioner, der bidrager til denne. F.eks. bidrager både CO2, 

CH4 og N2O til klimapåvirkningspotentialet og de omregnes til en fælles enhed, CO2-ækvivalenter 

(CO2–ækv.), ved hjælp af en omregningsfaktor, der kaldes en karakteriseringsfaktor (KF). For omreg-

ning af 1 kg N2O til kg CO2-ækv. anvendes en karakteriseringsfaktor på 265 og tilsvarende for omreg-

ning af 1 kg CH4 til CO2-ækv. anvendes en karakteriseringsfaktor på 28 ifølge IPCC (2013). Størrelsen 
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af disse karakteriseringsfaktorer er tilpasset flere gange over tid, f.eks. IPCC (2006) og IPCC (2013). 

Denne karakterisering udføres for hver enkelt miljøpåvirkningskategori, hvor emissionerne henføres til 

de relevante miljøpåvirkningskategorier og omregnes via karakteriseringsfaktorer til den pågældende 

fælles enhed. Den samlede påvirkning inden for hver enkelt miljøpåvirkningskategori beregnes i rela-

tion til den funktionelle enhed (Rosenbaum et al., 2018). For miljøpåvirkningskategorien ”klimapåvirk-

ningspotentiale” fremkommer dermed resultater i f.eks. kg CO2-ækv. per kg produkt, hvilket giver pro-

duktets klimaaftryk.  

Fra dette klimaaftryk er det yderligere muligt at se på, hvilke processer, der har bidraget mest til klima-

påvirkningen (hotspots), hvilket kan være værdifuldt i forhold til at identificere forbedringsmuligheder. 

Disse resultater indenfor hver enkelt miljøpåvirkningskategori kaldes mid-point resultater (Haes et al., 

2002).  

Det er muligt, at samle mid-point resultaterne (fra klimapåvirkning, eutrofieringspåvirkning mv.) i nogle 

få aggregerede kategorier, såkaldte end-point resultater, via normalisering og vægtning. Dette trin er 

dog valgfrit i henhold til ISO-standarderne. Den første del, normalisering, giver grundlag for at sammen-

ligne med noget man kan relatere til, nemlig en normaliseringsreference. Normaliserings-referencen er 

typisk en gennemsnitspersons bidrag til de enkelte miljøpåvirkningskategorier. Normaliseringen giver 

således den relative størrelse af de potentielle påvirkninger og ressourceforbrug for produktet i person-

ækvivalenter. Den næste del, vægtning, er en evaluering og indregning af den relative betydning/ak-

tualitet af den pågældende miljøpåvirkning.  De mest anvendte end-point indikatorer repræsenterer 

den potentielle påvirkning på tre områder, henholdsvis human sundhed, økosystemet og ressource-

knaphed. Denne aggregering er dog forbundet med stor usikkerhed (Garnett et al., 2016) og resulta-

terne fra mid-point er således mere pålidelige sammenlignet med end-point (Thrane & Schmidt, 2007). 

2.1.4  Fase 4: Fortolkning af undersøgelsens konklusioner og væsentlige spørgsmål 

Den sidste fase i en LCA-undersøgelse er fortolkningen af undersøgelsens resultat (Laurent et al., 2020), 

med henblik på at besvare spørgsmålene fra Fase 1 angående formål og anvendelsesområde, at vur-

dere de metodiske valgs, datatypens og -kvalitetens indvirkning på de enkelte livscyklusstadiers miljø-

belastning, og kritisk at evaluere om undersøgelsens datagrundlag er tilstrækkeligt og omfangsrigt nok 

til at understøtte konklusionerne. I denne fase undersøges konklusionernes robusthed ideelt set gennem 

en følsomhedsanalyse, hvor antagelserne om de underliggende modeller varieres og de metodiske 

usikkerheder forbundet med valget af karakteriseringsmetode og allokeringsmetode undersøges så 

deres betydning for undersøgelsens konklusioner kan anføres. Endelig undersøges det, hvor i produkt-

systemets livscyklus at miljøbelastningen er størst (hotspots).  

2.2  Kompleksitet i LCA i relation til jordpuljeændringer og arealanvendelse 

Når livscyklusvurdering som redskab anvendes på biologiske systemer, som landbrugssystemer, opstår 

der yderligere udfordringer bl.a. i forhold til dynamikken i de biologiske processer og i relation til, hvad 

LCA-metoden kan fange af kompleksitet og forskelle mellem systemer (van der Werf et al. 2020). En 

indbygget kompleksitet i jordbrugssystemer er, at jorden der dyrkes er et dynamisk system, som ændrer 
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sig over tid afhængig af driften. Dyrkningsjorden kan både være kilde til udledning eller -optag af CO2 

til atmosfæren (Cooper & Leifert, 2011). Landbrugsjord indeholder et stort kulstoflager, hvoraf en lille 

del årligt påvirkes af driften, som derfor kan forårsage en ændring i kulstofindholdet. Denne ændring 

kan være positiv i forhold til klimapåvirkningen ved, at kulstofindholdet i jorden ved en given produktion 

øges (indlejres i jorden og dermed tages ud af atmosfæren) eller negativ ved at det reduceres (udledes 

fra jorden) og dermed bidrager til klimapåvirkningen. Ideelt skal en LCA inkludere disse udledninger fra 

ændringer i jordens kulstofmængde og det bør tages med, når man estimerer fødevarers klimaaftryk, 

men kun få LCA-studier inddrager dette i beregningerne (van der Werf et al. 2020). Petersen et al. 

(2013) har givet et bud på, hvordan ændringer i dyrkningsjordens kulstof kan inddrages i LCA-

beregningerne, hvilket er anvendt og publiceret i Knudsen et al. (2014), Mogensen et al. (2014) og 

Knudsen et al. (2019). Et centralt element er, at tilgangen baserer sig den mængde kulstof der tilføres 

jorden i fra rødder, afgrøderester, husdyrgødning mv.. Denne mængde kulstof er forskellig afhængig af, 

om der f.eks. er tale om en kornmark, hvor halmen fjernes eller en græsmark, hvilket giver forskellene i 

kulstoflagring/-frigivelse, der kan indregnes i LCA’en. Det forudsættes, at der sker en sammenligning 

med en udgangssituation, f.eks. ingen halm i forhold til halmen snittes og efterlades på marken.  Den 

estimerede kulstoflagring (seq. potential) udtrykker forskellen mellem udgangssituationen og den 

effekt, der undersøges, er derfor på tilsvarende vis som for de øvrige drivhusgasser et estimat for effekten 

på atmosfæres strålingsbalance af de handlinger, der sker i et givet regnskabsår, men som har 

konsekvenser i et længere tidsperspektiv. Det kan beregnes i f.eks. et 100-årigt eller et 20-årigt 

tidsperspektiv. 

I følge PEF-guiden skal bidrag fra ændringer i kulstoflagring ikke medtages som standard, men kan 

inkluderes som yderligere miljøoplysninger. 

En anden kompleksitet i livscyklusvurderinger er ændringer i den globale arealanvendelse. Ved 

dyrkning af f.eks. sojabønner i Sydamerika og oliepalmer i Asien ryddes ofte skov for at frigive arealer 

til dyrkning af de pågældende afgrøder. Dette forårsager en markant klimabelastning, da den bundne 

kulstof fra vegetationen frigives som CO2. Hvis denne rydning af vegetation kan sættes i direkte 

sammenhæng med frigivelse af arealet til dyrkning af en afgrøde som f.eks. sojabønner, kan dette 

indregnes i livscyklusvurderinger og betegnes direkte arealændringer (land use change) (dLUC). Ifølge 

EU-Kommissionens ”Product Environmental Footprint Category Rules” (EC, 2017), skal dLUC indregnes 

i livscyklusvurderinger og inkluderes i beregningerne af drivhusgasemissioner til estimering af 

produktets klimaaftryk eller klimapåvirkningspotentiale. Den internationale standard PAS2050, der er 

en guideline til beregning af drivhusgasemissioner og livscyklusvurdering (BSI, 2008), kan benyttes til 

beregning af dLUC. Ifølge Blonk et al. (2013) (baseret på PAS2050 og IPCC) sker der, når f.eks. 1 ha 

regnskov ryddes i Brasilien, en udledning af 121 t C/ha (443 t CO2-ækv.). Der anvendes en 20-årig 

afskrivningsperiode, dvs. bidrag fra regnskovsrydning indregnes som lige store årlige udledninger, sva-

rende til 22 t CO2-ækv../ha årligt.  

En anden tilgang til arealændringer er begrebet indirekte arealændringer (iLUC). Begrebet iLUC 

bygger på en antagelse om, at efterspørgsel efter areal til biomasseproduktion generelt set er 



16 

 

hovedårsagen til arealændringer. Audsley et al. (2009) har beskrevet en simpel metode til at indregne 

iLUC, hvor andelen af de totale globale emissioner, der skyldes en ændret (udvidet) 

landbrugsproduktion fordeles på det globale landbrugsareal med et simpelt estimat for iLUC per m2 

landbrugsjord anvendt til fødevareproduktion. Denne metode resulterer i en enkelt emissionsfaktor for 

landbrugsjord, på 1,43 t CO2-ækv./ha anvendt landbrugsjord. Schmidt et al. (2015) har beskrevet en 

anden og mere detaljeret metode til beregning af iLUC. Disse beregninger bygger bl.a. på at øget 

’forbrug’ af areal et givet sted til øget produktion af fødevarer, vil betyde en kombination af ændringer 

i  arealanvendelse i form af udvidelse af dyrkningsarealet (f.eks. opnået ved afskovning i Sydamerika) 

og en øget intensivering af dyrkningen på de allerede eksisterende dyrkningsarealer. Denne ilUC 

model antager således at der er et globalt marked for areal og bygger på produktionskapaciteten fra 

arealet. For øvrige tilgange se bl.a. Schmidt et al. (2015). 

En tredje tilgang er carbon opportunity cost (COC), der blev brugt af Searchinger et al. (2018), der 

ligeledes tillægger brugen af 1 ha jord en klimaomkostning ved at vurdere, hvilken biomasseproduktion 

og dermed binding af CO2 fra atmosfæren, der alternativt kunne have fundet sted på arealet, hvis 

produktionen af denne fødevare blev reduceret og arealet vendte tilbage til dets oprindelige 

vegetation. Alle fødevarer har dermed ifølge denne tilgang en såkaldt carbon opportunity cost (COC), 

også selvom de ikke er dyrket på et areal, der for nylig er omdannet til landbrug. Denne COC kan 

variere meget afhængig af den potentielle eller oprindelige vegetation i en given region samt af 

hvilken type fødevare, der produceres.  

Generelt kræver det mange forudsætninger at estimere værdierne for både iLUC og COC for et 

bestemt produkt, da det ikke er empirisk observerbart. I relation til iLUC er spørgsmålet, hvor meget areal 

der omdannes, af hvilke årsager og hvor henne samt hvor meget, der kan tilskrives arealanvendelse af 

f.eks. 1 hektar, et hvilket som helst sted i verden. Arealændringer er en kompleks og dynamisk proces, 

der er påvirket af mange økonomiske og politiske faktorer og givet den økonomiske realitet er meget 

vanskelig at modellere. Modellering af arealændringer kræver et stort antal parametre, der er usikre og 

ikke umiddelbart observerbare eller verificerbare (Scarlat & Dallemand, 2019). Estimaterne for iLUC 

svinger meget og på trods af indsatser indenfor modellering er der stadig stor usikkerhed (Woltjer et al. 

2017) og diskussion omkring inkludering af iLUC i LCA (Finkbeiner, 2017; Scarlat & Dallamand, 2019; 

van der Werf et al., 2020). Ifølge Zampori & Pant (2019) medtager PEF-metoden (Product 

Environmental Footprint Category Rules) kun ændringer i direkte arealanvendelse, mens indirekte are-

alanvendelser (iLUC) ikke tages i betragtning i PEF på grund af mangel på enighed om anvendt me-

tode, men iLUC kan medtages under afrapportering af supplerende information.  

2.3 Usikkerheder forbundet med livscyklusvurderinger af landbrugsprodukter 

Alle LCA-studier er forbundet med en vis usikkerhed, der kan stamme fra usikkerheder både på input 

og output data, estimering af emissioner eller metodevalg (Finnveden et al., 2000; Curran, 2013). Der 

benyttes derfor ofte usikkerheds- og følsomhedsanalyser, hvor de vigtigste antagelser og estimater va-

rieres for at analysere effekten af disse på resultatet og analysere udfaldsrummet (Igos et al., 2019; Ross 

et al., 2002; Groen et al., 2017). Der er særlige udfordringer forbundet med livscyklusvurderinger for 
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landbrugsprodukter grundet kompleksiteten og tidsdynamikken i de biologiske systemer og udfordrin-

ger ved at estimere emissionerne korrekt, da det i praksis ikke er muligt at måle emissionerne (Saraiva, 

2017). Emissioner fra dyrene er afhængige af race, fodersammensætning, gødningshåndtering mv. 

(O’Brien & Shalloo, 2019) og emissionerne fra jorden er afhængig af dyrkningsmetode, jordtype, klima 

mv. (Finnveden, 2000). Der benyttes i denne sammenhæng ofte standardtal fra IPCC-guidelines (som 

for de nationale opgørelser) til at give emissionsfaktorer (EF), da det ikke er muligt med direkte målinger 

af emissionerne, og ikke alle EF tager hensyn til lokale/nationale forhold, hvorfor brug af standard EF 

oftest indebærer en forsimpling af virkeligheden.  

2.4  LCA-studiernes styrker og begrænsninger 

Den største styrke ved livscyklusvurderinger er den systematiske kortlægning af de miljømæssige effek-

ter fra hvert enkelt led i produktkæden (Martínez-Blanco et al., 2013; Roy et al., 2009). Denne indsigt 

kan bidrage til identifikation af hotspots og forbedringsmuligheder samt miljøvurdering af nye innova-

tive løsninger i den grønne omstilling og cirkulære bioøkonomi (Notarnicola et al., 2017). LCA-analysen 

kan ligeledes bidrage til at sikre en samlet reduceret miljøbelastning, hvor miljøbelastningen ikke blot 

flyttes fra en proces til en anden eller fra en miljøpåvirkningskategori til en anden. Livscyklusvurderingen 

kan således bidrage til at identificere trade-offs, der kan eksistere på tværs af flere hensyn og miljøpå-

virkningskategorier, hvilket er essentielt at få synliggjort (Sala et al., 2016).  

De primære begrænsninger ved brug af LCA-studier knytter sig til inkonsekvens i valg af metoder på 

tværs af studier, og derved vanskeliggøres direkte sammenligninger af resultater (Harris & Naraya-

naswamy, 2009). Der er dog i stigende grad fokus på at fremme standardisering af metoderne, hvilket 

f.eks. ses ved EC (2017)’ s Product Environmental Footprint (PEF) projekt. En anden begrænsning er, at 

det ikke er alle miljøaftryk, der aktuelt er udviklet fyldestgørende metoder og modeller til. Som eksempel 

kan nævnes de komplekse kategorier ”biodiversity impact” og ”eco-toxicity potential”, der sjældent 

inkluderes i studier på landbrugssystemer, men samtidig spiller en stor rolle i landbrugssystemernes bæ-

redygtighed (van der Werf et al., 2020).  
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3. Databaser og beregningsmodeller 

3.1  Databaser med fødevares klimaaftryk 

Der er lavet en oversigt over eksisterende databaser med fødevarers klimaaftryk. I Tabel 3.1 er der med-

taget syv danske og nordiske databaser og i Tabel 3.2 er der 12 internationale databaser. Databaserne 

er opstillet efter aftagende antal fødevarer i databasen. 

Disse databaser er kort beskrevet med anvendte funktionelle enhed (FU), hvilken systemgrænse eller i 

nogle tilfælde flere grænser, hvilke processer der er medtaget i det samlede klimaaftryk for fødevaren, 

den overordnede anvendte LCA metode dvs. om det er en attributional (A-LCA) eller konsekvens (C-

LCA) tilgang, samt hvorvidt der bliver indregnet klimabidrag fra ændringer i kulstofomsætningen i jor-

den (Jord C) og fra ændret arealanvendelse – enten som direkte land use change (dLUC), indirekte 

land use change (iLUC) eller som ’land opportunity cost’ (COC). Derudover beskrives, om der tages 

højde for usikkerhed på data, og om arealforbrug eller andre miljøkategorier ud over klima også indgår 

i databasen, hvilke data der ligge bag klimaaftrykkene, antal fødevarer i databasen, og om den er 

offentlig tilgængeligt. Dokumentation af databasen er anført nederst i tabellen – se desuden litteratur-

listen. I det følgende refereres der til de enkelte databaser som angivet i linje 3 i Tabel 3.1 og 3.2.



Tabel 3.1: Danske og Nordiske databaser – rangeret efter aftagende antal fødevarer 

Database nr. 1 2 3 4 5 6 7 

Navn RISE Klimat-

databas 2) 

Den Store 

Klimadata-base 3) 

Svensk database Consumer 

guide for plant 

based food 4) 

Myndighedsopgave5) Dansk database Mat-klimat-listan 

Version 1.1 

Refereres her 

som 

RISE, 2015 Chrintz & Minter, 

2021 

Moberg et al., 2019 
8) 

Potter et al., 2020 Mogensen et al., 

2016a 

Mogensen et al., 

2020 

Röös, 2014 

Funktionel 

enhed (FU) 

1 kg føde-

varer 

1 kg fødevare i su-

permarked 

1 kg fødevare i su-

permarked – fra 

forskellige produkti-

onslande 

1 kg fødevare i 

svensk butik. 

1 kg fødevare i super-

markedet 

1 kg fødevare i su-

permarked og 1 

kg på tallerken 

1 kg fødevare i super-

marked 

System grænser 
1) 

L, F, T (im-

port) 

L, F, E, T, D L, F, E, T, D L, F, E, T, D, tab før 

supermarked 

L, F, E, T L, F, E, T, D, tab til-

beredning 

L, F, E, T 6) 

LCA metode A-LCA C-LCA A-LCA A-LCA A-LCA A-LCA A-LCA 

LCA guideline - - ISO 14067 carbon 

footprint standard 

- - - - 

Jord C Nej Nej Ja Nej Nej Nej Nej 

LUC/COC Nej iLUC dLUC Nej Nej Nej Nej 

Usikkerhed Nej Nej Nej Nej Nej Nej gns. værdi og et interval 

Areal forbrug Nej Nej Nej Ja Nej Ja Nej 

Miljøkategorier 

herudover 

Nej Nej Nej 

(areal, kg N og 

P/ha, vand, biodi-

versitet) 8) 

BD, vand, pesti-

cider 

Nej Nej Nej 

Data - Hybrid LCA baseret 

på input-output og  

EXIODATABASEN 

Input data fra nati-

onale dataset – 

økonomisk alloke-

ring 

Review af 

LCA studier  

Review af  

LCA studier 

Review af 

 LCA studier 

Review af  

LCA studier 

Antal fødevarer 750 Ca. 500 100  

Fra flere lande 

91 7) 74 41 41 

Adgang  Kræver li-

cens 

Online Online– open ac-

cess 

Online Online Online – open ac-

cess 

Online 

Dokumentation https://www.

ri.se 

Chrintz & Minter, 

2021; Schmidt et al., 

2021 

Moberg et al., 2019 

Moberg et al., 2020 
8) 

Potter et al., 2020 Mogensen et al., 

2016a 

Mogensen et al 

2020 

Röös, 2014 

 

1) Systemgrænser: landbrug =L, forarbejdning=F, emballage=E, transport =T, detailled=DRISE viser CO2-fodaftrykket fra mere end 750 fødevarer på det svenske marked. 
Fra 2015. Bruges af kommuner og regioner, fødevareproducenter og nystartede virksomhed 

2) Udarbejdet for Salling Group https://denstoreklimadatabase.dk/1) 

https://denstoreklimadatabase.dk/1
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3) En forbruger guide on plantebaserede produkter målrettet de svenske forbrugere. 

4) Udgangspunkt i dansk producerede fødevarer. For de udenlandske fødevarer er der antaget samme klimabidrag fra selve produktionen idet, der kun skal til lægges et 
klimabidrag fra ekstra transport ved import (200g CO2-ækv./kg fødevare) 

5) Der er ikke medtaget: lokal transport (inden for Sverige), eller energi til madlavning og affaldshåndtering. 
6) Antager at konventionelle og økologiske fødevarer har samme klimaaftryk pr kg fødevare baseret på Clark & Tilman (2017) 
7) En opdatering i Moberg et al., 2020 angiver flere miljøkategorier udover klima, klimaaftryk fortsat baseret på Moberg et al., 2019 med mindre opdateringer 
8) En opdatering i Moberg et al., 2020 angiver flere miljøkategorier udover klima, klimaaftryk fortsat baseret på Moberg et al., 2019 med mindre opdateringer 
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Tabel 3.2a: Internationale databaser - rangeret efter aftagende antal fødevarer 

Database nr. 8 9 10 11 12 13 14 

Navn AGRIBALYSE v1.3 fra 2017 ESU-services database 1) ECOinvent 

Attributional 

ECOinvent 

Consequentional 

Agri-footprint Heller et 

al 2018 

Clune et al. 

2017 

Refereres her 

som 

Koch et al. 2016.  ESU EcoInvent EcoInvent Agri-footprint Heller et 

al 2018  

Clune et al. 

2017 

Funktionel 

enhed 

1 kg fødevare forbrugt 1 kg fødevare 1 kg fødevare 1 kg fødevare 1 kg fødevare 

efter 

forarbejdning 

1 kg 

spiselig 

fødevare 

1 kg i super-

marked 

System grænser 
3) 

L, F, E, T, D, forbruger 4) L, F, E, T, tilberedning og for-

bruger 

- - - L, F L, F, E, T 

LCA metode A-LCA A-LCA A-LCA C-LCA A-LCA A-LCA A-LCA 

LCA guideline ISO, LEAP, PEF ISO 14048 - - ILCD, PEFCR - - 

Jord C Nej Nej Nej Nej Nej Nej Nej 

LUC dLUC dLUC dLUC dLUC dLUC Nej Nej 

Usikkerhed Nej     gns, min, 

max og 

SD 2)  

Gns, median, 

stdev, min og 

max  

Areal forbrug Ja Ja Ja Ja Ja Nej Nej 

Miljøkategorier 

herudover 

mange f.eks. Ozone deple-

tion, Human toxicity, non-can-

cer effects, 

muligt, da LCA beregnes i 

Simapro 

muligt, da LCA be-

regnes i Simapro 

muligt, da LCA be-

regnes i Simapro 

muligt, da 

LCA beregnes 

i Simapro 

Energi 

forbrug 

(MJ) 

Nej 

Data LCA beregninger for franske 

systemer – både konventio-

nelle og økologiske  

Kan også beregne en LCA 

på baggrund af egne data 

LCA beregninger LCA beregninger LCA 

beregninger 

Review 

af LCA- 

studier 

Review af 

LCA studier 

Antal fødevarer 2484 –konventionelle Mere end 2500 dataset  - - - 332 168 

Adgang  F.eks. via Simapro Kræver betaling  

(7500 Euro) 

F.eks. via Simapro F.eks. via Simapro F.eks. via 

Simapro 

Open ac-

cess 

artikel 

 

Dokumentation Peter Koch et al. 2016. AGRI-

BALYSEMETHODOLOGY Ver-

sion 1.3 

http://www.esu-ser-

vices.ch/data/fooddata/ 

www.ecoinvent.org 

 

www.ecoinvent.org 

 

www.agri-

footprint.com 

 

Heller et 

al 2018  

Clune et al. 

2017 

1) ESU databasen indeholder både fødevarer, måltider, tilberedning i hjemmet 
2) Standardafvigelse (pga. forskelle i produktionsmetode, geografi eller LCA metode) 
3) Forklaring af forkortelser brugt under system grænser se Table 3.1. 
4) I AGRIBALYSE dækker ’forbruger’ over transport til hjemmet, tilberedning og tab og spild 

 

 

http://www.esu-services.ch/data/fooddata/
http://www.esu-services.ch/data/fooddata/
http://www.ecoinvent.org/
http://www.ecoinvent.org/
http://www.agri-footprint.com/
http://www.agri-footprint.com/
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Tabel 3.2b: Internationale databaser 

Database nr 15 16 17 18 19 

Navn Quantis World 

Food Database 

(WFLDN) 

Europæiske fødevarer Cool Food Calculator 

Fra World Resources Institute 

(WRI) 2) 

 

Treu et al. 2017 Engelsk landbrug 4) 

Refereres her 

som 

Quantis Hartikainen & Pulkinen, 2016 Waite et al., 2019 Treu et al. 2017 Smith et al., 2019 

Funktionel enhed 1 kg fødevare 1 kg indtag  

 

1 kg Fødevarer solgt hhv. for 

Europa, global og Nord Ame-

rika, her Europa 

1 kg fødevare 1 kg fødevare ab gård 

 

(kød DCW=dead carcass 

weight) 

System grænser 
5) 

- L, F, E (recirkulering),  mad-

lavning i hjemmet. 

ikke spiselige dele, vægttab 

ved tilberedning 1) 

L, F, T, E og tab L, T, 

tab og spild i kæden 3) 

 

L 

LCA metode A-LCA A-LCA A-LCA A-LCA A-LCA 

LCA guideline ISO, ILCD, PEFCR - - - - 

Jord C Nej Nej Nej Nej Nej 

LUC dLUC  Nej COC Nej COC 

Usikkerhed  en gennemsnitlig værdi og 

et udfaldsrum 

Nej Nej Standard deviation x1 angivet 

Areal forbrug Ja Nej Ja  

Hhv. sædskifte og græsland 

Ja Nej 

Miljøkategorier 

herudover 

muligt, da LCA be-

regnes i Simapro 

Nej Eutrofiering og vand Nej Nej 

Data LCA beregninger Review af LCA studier Review og beregninger af 

Poore og Nemecek (2018) 

Review af LCA studier  

Gns fra flere studier 

LCA beregninger 

Antal fødevarer 120 produkter fra 

56 lande 

80 basis Fødevarer er brugt 

til at repræsentere 151 føde-

varer  

62 25 

– både økologiske og 

konventionelle fødevarer 

14 plantebaseret og 6 animal-

ske – både økologiske og kon-

ventionelle fødevarer 

Adgang  F.eks. via Simapro Online Online - Online 

Dokumentation - Hartikainen & Pulkinen, 2016 World Resources Institute 

(WRI) Waite et al., 2019 

Treu et al. 2017 Smith et al., 2019 

1) Medtager ikke transport og tab i kæden 
2) Klimabidrag fra landbrug er bestemt af Poore & Nemecek (2018). I deres undersøgelse indgår data fra 38000 gårde i 119 lande og 40 fødevarer 
3) Medtager ikke: Forarbejdning og madlavning 
4) Formål med database var at bekrive omlægning til økologi, COC fra Serchinger et al., 2018 
5) Forklaring af forkortelser brugt under system grænser, se Table 3.1. 



4. Klimaaftryk for udvalgte fødevarer 

I Tabel 4.1a og Tabel 4.1b er der angivet værdier for klimaaftrykket (CF) for en række fødevarer baseret 

på opslag i de omtalte databaser. For de databaser, der udover fødevarens klimaaftryk også medtager 

et bidrag fra enten direkte (dLUC), indirekte (iLUC) arealændringer eller fra carbon opportunity cost 

(COC) er klimaaftrykket vist både uden og med disse bidrag (i parentes). Formålet er at sammenligne 

klimaaftrykket for disse udvalgte fødevarer fra de enkelte databaser som udgangspunkt for diskussion 

af betydningen af de valg, der er knyttet til gennemførelsen af en LCA. De 14 fødevarer er udvalgt så 

de kommer fra forskellige fødevaregrupper. I kolonne 2 i Tabel 4.1a kan man se andelen af gennem-

snitskostens klimaaftryk, der kommer fra de enkelte fødevaregrupper baseret på beregninger i Mogen-

sen et al. (2020). Således udgør f.eks. klimaaftrykket fra fødevaregruppen kød 28% og fødevaregruppen 

drikkevarer (eksklusiv mælk og juice) 22% af kostens klimaaftryk.  

4.1  Generelle forskelle mellem databaser over fødevarernes klimaaftryk 

4.1.1  Anvendte LCA metode 

Den anvendte LCA metode afgør, hvilke spørgsmål livscyklusvurderingen kan svare på. En attributionel 

LCA (A-LCA) metode bruges til at besvare spørgsmål som: "Hvor store er drivhusgasemissionerne fra de 

processer og materialestrømme, der finder sted i forbindelse med produktionen af et produkt?". En kon-

sekvens LCA (C-LCA) beskriver de potentielle miljøkonsekvenser af ændret efterspørgsel på et produkt. 

Ifølge Moberg et al. (2019) anses A-LCA metoden for at være egnet i implementeringen af en beslut-

ning mod et politisk mål såsom et ændret kostmønster. 

Systemafgrænsningen i en A-LCA følger processer og materialestrømme, der bruges ved produktion 

og forbrug af den pågældende fødevare, mens systemafgrænsningen i en C-LCA følger de processer 

og stofstrømme, der direkte eller indirekte påvirkes af marginale ændringer i forbruget af fødevaren 

(Matthews et al., 2014).  

Der medfører en væsentlig forskel i de data, man anvender ved de to metoder. Ved udarbejdelse af en 

A-LCA anvendes der gennemsnitlige data til beskrivelse af et produkt. Der beskrives dermed en situa-

tion, hvor forbruget af det pågældende produkt ikke medfører en ændring af de omkringliggende sy-

stemer. I C-LCA anvendes marginale data, idet det her er en beregning af forventede konsekvenserne 

af et ændret forbrug (Bager et al., 2015). 

A-LCA er således baseret på faktiske produktionsforhold, men inddrager ikke markedseffekter, mens 

en C-LCA er baseret på en analyse af markedseffekterne (Bager et al., 2015).  

Ud af de 18 databaser i Tabel 3.1 og 3.2 anvender de 16 en overordnet attributional LCA (A-LCA) me-

tode, mens kun 2 databaser; Chrintz & Minter (2021) og ECOInvent-Consequentional anvender en 

overordnet konsekvens LCA metode (C-LCA).  
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Det er meget vigtigt at bemærke, at resultaterne ved anvendelse af henholdsvis attributionel og kon-

sekvens LCA ikke kan sammenlignes. Ved en C-LCA for en konkret vare er det således klimaaftrykket 

fra den vare, som vil erstatte varen i markedet, hvis der forbruges en ekstra, som angives som klimaaf-

trykket. I nogle tilfælde vil den fremtidige efterspørgsel dog blive opfyldt med det samme produkt, pro-

duceret på samme måde, som den vare der nu ligger i supermarkedet, og her vil der ikke være den 

store forskel på C-LCA og A-LCA (Chrintz & Minter, 2021).  

Et par eksempler. For fisk, kan der være store forskelle på resultatet af en C-LCA og en A-LCA. Klimaaf-

trykket for fisk er med C-LCA baseret på klimaaftrykket fra fisk fra dambrug (Chrintz & Minter, 2021). Det 

skyldes, at mængden af vildtfangede fisk antages ikke ændre sig, da vildtfangede fisk og skaldyr ge-

nerelt er en globalt begrænset ressource, som ikke kan øges. Så fisk fra dambrug vil være den fremti-

dige fisk med C-LCA, mens en A-LCA-analyse af fisk kan være for en specifik fisk eller et gennemsnitlig 

aftryk for den aktuelle sammensætning af fisk i køledisken (50:50 fra havet og fra dambrug ifølge Ano-

nym, 2021). 

For oksekød, er klimaaftrykket baseret på importeret kødkvæg i en C-LCA database af Chrintz & Minter 

(2021), mens det gennemsnitlige oksekød i køledisken i høj grad er dansk produceret og fra malke-

kvæg ifølge en A-LCA database af Mogensen et al., 2016a. Nogle databaser også med A-LCA antager 

dog, at der udelukkende er tale om oksekød fra kødkvæg (f.eks. Heller et al., 2018).  

4.1.2 Data 

Den mest udbredte metode til at fastlægge procesdata til at lave en livscyklusvurdering er en såkaldt 

bottom up-analyse, hvor man tager udgangspunkt i produktionen og kortlægger de udledninger, der 

er forbundet hermed inklusiv produktion af input som f.eks. indkøbt foder og kunstgødning. Fordelen 

ved denne metode er, at de data man anvender er ret præcise for det specifikke produkt. Ulempen er, 

at der er nogle, processer fra produktionssystemet, man typisk ikke får med i analysen, ofte begrundet 

med at de er af mindre betydning. For landbrug kan der være f.eks. de faste produktionsfaktorer som 

bygninger og maskiner, hvor kun driften medtages, men ikke selve produktionen. 

En top down-analyse er en anden metode, hvor man f.eks. tager udgangspunkt i, hvad hele udledning 

er og så finder man ud af, hvor stor en andel af den udledning, der er forbundet f.eks. med svinepro-

duktionen. Ulempen ved denne metode er, at tallene bliver mindre præcise for hver enkelt specifik 

vare. Fordelen er, at her er i princippet ingen cut-off for de mindst betydende processer, dvs. alle pro-

cesser er i teorien med. Man får derfor nogle klimabidrag med, som bottom up-analysen typisk ikke får 

med (Mod. efter Chrintz & Minter, 2021). 

På globalt plan vil det umiddelbart være en umulig øvelse at lave en buttom up-analyse, da det ville 

være en alt for omfattende og tidskrævende øvelse. Hvorimod en top down-analyse kan tage afsæt 

fra den økonomiske videnskab, hvor der er udviklet såkaldte input-output analyser, som gør, at man kan 

følge pengestrømme i meget stor detaljeringsgrad ned gennem systemerne. Såfremt man kobler for-

skellige miljøparametre på disse pengestrømme, betyder det, at man gennem pengenes bevægelse 
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gennem forskellige brancher og lande, kan estimere de klimapåvirkninger, der følger af et givent for-

brug (Chrintz & Minter (2021). 

Chrintz & Minter (2021) anvender en kombination af de to metoder. Der tages udgangspunkt i klima-

databasen, EXIOBASE. Den består af 164 kasser med forskellige produktkategorier fordelt på 44 lande. 

For klimapåvirkningen fra f.eks. peberfrugt fra Spanien, finder man specifikke data for peberfrugt fra 

litteraturen, herunder f.eks. udbytte per hektar, input af gødning, energi, hjælpestoffer, råstoffer etc. For 

peberfrugt på det danske marked analyseres, hvor peberfrugter i Danmark typisk kommer fra og der 

tages så et repræsentativt gennemsnit af peberfrugter, der leveres til det danske marked, hvilket ek-

sempelvis kunne være et gennemsnit af 10 landes produktion af peberfrugter.  

4.1.2  Anvendte funktionelle enhed (FU) 

På tværs af databaserne er der forskelle i den funktionelle enhed fra Smith et al. (2019), som angiver 

klimaaftrykket, når fødevaren forlader primærbedriften til Mogensen et al. (2020) og Hartikainen & Pul-

kinen (2016), som angiver værdien, når fødevaren er klar til servering, men hovedparten af databa-

serne anvender 1 kg produkt i butikken som funktionel enhed. Det er ikke her forsøgt at ensrette klima-

aftrykket til samme enhed, men betydningen af valg af funktionel enhed er illustreret i Figur 5 for kar-

tofler, æble, hvidt brød, letmælk, æg og svinekød baseret på Mogensen et al., (2020), der angiver kli-

mabidraget  fra forskellige trin i kæden, ab gård (inklusiv forarbejdning og emballage), ab butik (inklusiv 

transport, lager og tab i detailleddet) samt på tallerkenen (inklusiv bidrag fra tilberedning i hjemmet, 

herunder  både uundgåelig tab fra uspiselig dele, svind ved tilberedningen og madspild i husholdnin-

gen). 
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Figur 5: Klimaaftryk pr kg fødevare på tallerkenen, når bidrag fra tilberedning i hjemmet og uundgåe-

lig tab fra uspiselig dele, vægttab ved tilberedning og madspild i husholdningen er lagt til klimaaftryk 

ab butik (baseret på data fra Mogensen et al., 2020). 

 
Der er stor forskel på klimaaftrykket afhængig af, om den funktionelle enhed er i supermarkedet eller 

på tallerkenen, men som det ses i Figur 6 er der god overensstemmelse mellem rangering af fødevarer 

efter deres klimaaftryk uanset om den funktionelle enhed er i supermarkedet eller på tallerkenen (Mo-

gensen et al., 2020). 

 
 

Figur 6: Klimapyramide, der viser interval for klimaaftryk for forskellige fødevaregrupper hhv. pr kg fø-

devare i supermarkedet og pr kg fødevare på tallerkenen (Mogensen et al., 2020). 
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4.1.3 Systemafgrænsning, hvilke bidrag fra kæden er med 

Selv om der anvendes samme funktionelle enhed, typisk 1 kg fødevare i køledisken/på hylden i super-

markedet, kan det godt være forskelligt, hvilke processer i kæden frem til supermarkedet, der er med-

taget. 

De danske og nordiske databaser (nr. 2-7 i Tabel 3.1), der alle har den funktionelle enhed 1 kg fødevare 

i butik medtager som minimum processerne:  landbrug (L), forarbejdning (F), emballage (E) og transport 

(T), og med undtagelse af Mogensen et al. (2016a) og Röös (2014) er der også medtaget et klimabidrag 

fra detailleddet (D).  

I Chrintz og Minter (2021) bestemmes klimabidraget fra f.eks. transport og emballage vha. top-down 

metode og input-output tabeller. Når der ikke er en systemafgrænsning og alle klimapåvirkninger i pro-

duktionssystemet derfor i teorien er med, vil mange af klimabidragene herfra være højere end man 

normalt ser ved A-LCA. Dette slår tydeligt igennem på klimaaftrykket fra transport, der fylder relativt 

mere end man normalt ser, specielt for tunge fødevarer med en lav udledning i primærproduktionen, 

der transporteres langt. Det skyldes, at der også er medtaget udledninger fra produktion af alle de ting, 

der er en forudsætning for transporten, herunder fremstilling af skibe og lastbiler, havnefaciliteter, veje, 

generel infrastruktur, vedligehold osv. Dermed kan udledningen fra transporten blive over dobbelt så 

stor som når man alene beregner klimaaftryk med udgangspunkt i brændstofforbruget (Chrintz og Min-

ter, 2021). 

I de udenlandske databaser (Tabel 3.2) er der større variation i antallet af processer, der medtages i 

beregning af klimaaftrykket fra kun at medtage bidrag fra landbrug (Smith et al., 2019) til også at med-

tage tab, tilberedning i hjemmet m.m., da også den funktionelle enhed varierer fra 1 kg fødevarer ab 

gård til 1 kg indtag af fødevarer. 

4.1.4  Bidrag fra arealanvendelse, dLUC, iLUC og COC 

Flere databaser medtager et bidrag fra direkte arealændringer (dLUC) (herunder Agrifootprint, World 

Food LCA Database, den svenske database fra Moberg et al. (2019) m.fl.). Kun én database inkluderer 

i stedet indirekte arealændringer (iLUC) (Chrintz & Minter (2021)), mens kun to databaser (Waite et al., 

2019 og Smith et al. (2019) medtager et bidrag fra ’Carbon Opportunity Cost (COC)’. I de fleste tilfælde 

vises bidragene herfra separat, så det er muligt at præsentere klimaaftrykket både med og uden bidrag 

fra ændret arealanvendelse. 

De to tilgange, dLUC og iLUC, giver væsentligt forskellige klimabidrag, afhængig af hvilke afgrøder og 

dermed fødevarer, der ses på (Mogensen et al., 2018). Når der benyttes dLUC, vil afgrøder der er dyrket 

i direkte forbindelse med skovrydning, som f.eks. sojaskrå og palmeolie få pålagt store klimabidrag fra 

dLUC, hvorimod, hvis der benyttes iLUC, vil alle afgrøder (også danske) få pålagt et klimabidrag fra 

iLUC. 
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Da iLUC pålægger enhver dyrkning af 1 ha en klimabelastning, vil der være en direkte sammenhæng 

til arealforbruget til produktion af fødevaren. Jo mere areal en given fødevare optager, jo større vil kli-

mapåvirkningen fra arealanvendelsen være. Derfor vil afgrøder med høje udbytter pr hektar have min-

dre udledning fra arealanvendelsen end afgrøder med lave udbytter pr hektar. Ligeledes vil animalske 

produkter fra drøvtyggere, udlede betydelig mere end animalske produkter fra dyr som kræver mindre 

areal pr kg produceret fødevare, f.eks. kylling og gris. Dette kan illustreres med Chrintz & Minter (2021). 

Som det ses i Tabel 4.1a er der et iLUC klimabidrag for 1 kg hakket grisekød på 0,39 kg CO2-ækv., og 

tilsvarende for hakket oksekød et bidrag på 5,4 kg CO2-ækv. For de vegetabilske fødevarer er der me-

get mindre bidrag fra iLUC. For eksempel for æbler, hvor klimaaftrykket fra iLUC er 0,02 kg CO2-ækv. 

og for hvidt brød, hvor klimaaftrykket fra iLUC er 0,04 kg CO2-ækv.  

Moberg et al. (2019) medtager et klimabidrag fra dLUC. Ved dLUC henføres emission forårsaget af æn-

dring i arealanvendelsen, direkte til de fødevarer som produceres på de hidtil uopdyrkede arealer. 

dLUC bidraget for sojaskrå og palmeolie til dyrefoder i Moberg et al. (2019) er beregnet baseret på 

faktorer fra Henders et al. (2015). De beregner et bidrag fra sojaskrå fra Brasilien som et gennemsnit af 

sojaskrå fra alle arealer både med og uden regnskovsrydning. Derfor er der ikke for de vegetabilske 

fødevarer som kartofler, æble, sukker og hvidt brød i Tabel 4.1a noget ekstra bidrag fra dLUC, da disse 

ikke kommer fra arealer, hvor der er sket regnskovsrydning. Oksekød i Moberg et al. (2019) er svensk 

oksekød, hvor der kun anvendes meget begrænset mængde soja som foder, hvorfor der er et dLUC 

bidrag på kun 0,01 kg CO2-ækv./kg oksekød, mens der i svineproduktionen anvendes en større 

mængde soja, hvorfor der for svinekød er et dLUC bidrag på 0,06 kg CO2-ækv./kg kød. Uden direkte 

at kunne sammenligne Chrintz & Minter (2021) med Moberg et al. (2019) så viser eksemplerne, at fø-

devarernes klimaaftryk  påvirkes væsentligt forskelligt afhængig af om der anvendes dLUC eller iLUC.  

To databaser, Waite et al. (2019) og Smith et al. (2019), medtager klimabidrag fra ’Carbon Opportunity 

Cost (COC)’ som bestemt af Searchinger et al. (2018). Carbon Opportunity Cost for at producere en 

fødevare kan defineres som mængden af kulstof, der kunne blive lagret, hvis produktionen af denne 

fødevare blev reduceret og arealet vendte tilbage til dets oprindelig vegetation.  Alle fødevarer har 

ifølge Searchinger et al. (2018) COC, også selvom de ikke bliver dyrket på land, der for nylig er omlagt 

til landbrug. Fordi animalske fødevarer (især kød af drøvtyggere) kræver et relativt stort areal til at pro-

ducere et kilo fødevare, har disse fødevarer højere COC. Som det ses i Tabel 4.1b er det meget store 

klimabidrag, der lægges til i form af COC. For 1 kg kartofler stiger klimaaftrykket fra 0,36 til 0,98 kg CO2 

ækv./kg, når COC lægges til. Tilsvarende for mælk, der har et klimaaftryk på 1,82 kg CO2-ækv./kg, 

hertil lægges 6,2 kg CO2-ækv. fra COC og klimaaftrykket bliver 8,02 kg CO2-ækv./kg mælk inklusiv 

COC. For svinekød stiger klimaaftrykket fra 8,1 til 29,2 kg CO2-ækv./kg inklusiv COC og for oksekød 

lægges der 201,7 kg CO2-ækv. til fra COC så det endelige klimaaftryk bliver 239,1 kg CO2-ækv./kg 

oksekød. 
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4.2 Forskelle i de enkelte fødevarers klimaaftryk i forskellige databaser  

For de databaser, der anvender 1 kg fødevare i supermarkedet som FU, er der for nogle fødevarer sta-

dig stor variation i det anvendte klimaaftryk. Det skyldes forskelle dels i hvilke klimabidrag, der er med-

regnet, men især forskelle i hvilke produktionssystemer, der er anvendt i primærproduktionen, samt 

også hvilken allokeringsmetode, der er anvendt i systemer med flere produkter som f.eks. i malke-

kvægssystemet, hvor der produceres både mælk og kød. Og endelig for kødproduktionen kan det være 

forskelligt, om klimaaftrykket er udtrykt pr kg levende vægt, pr kg slagtevægt eller pr kg benfrit kød og 

de anvendte omregningsfaktorer hertil. 

I det følgende diskuteres mulige forklaringer på, at der mellem databaser er fundet forskelle i klimaaf-

trykket for de enkelte fødevarer (her ses bort fra de forskelle, der skyldes, om der medregnes klimabi-

drag fra dLUC, iLUC og COC, som allerede er diskuteret i ovenstående afsnit, samt evt. forskelle i de 

anvendte karakteriserings- og emissionsfaktorer). 

4.2.1 Oksekøds klimaaftryk 

Klimaaftrykket for oksekød varierer i de 18 databaser i Tabel 4.1 fra 13,9 kg CO2-ækv./kg kød (Mogen-

sen et al., 2016a) til 50,2 kg CO2-ækv./kg oksekød i Chrintz & Minter (2021).  

Chrintz & Minter (2021) differentierer endvidere klimaaftrykket vha. økonomisk allokering, som den ene-

ste database, således at de dyreste stykker oksekød får det højeste klimaaftryk med 126,1 kg CO2 

ækv./kg mørbrad og det billigste oksekød, hakket oksekød har det laveste aftryk på 27,1 kg CO2 

ækv./kg oksekød. Det gennemsnitlige klimaaftryk fra oksekød fra slagteriet er 50,2 kg CO2-ækv./kg. 

Og ifølge Chrintz & Minter (2021), vil det bedste klimavalg være 1 kg hakket oksekød, hvis valget står 

mellem 1 kg hakket oksekød og 1 kg oksemørbrad. Deres argument er, at det er prisen på det afsatte 

kød, og ikke mængden i kilo, som afgør, hvor meget ekstra produktion fra slagteriet, man inducerer 

gennem en ændring i efterspørgslen på en given udskæring.  

Chrintz & Minter (2021) anvender som nævnt C-LCA. Det betyder, at det ikke er klimaaftrykket for den 

gennemsnitlige vare i køledisken, man beregner, men klimaaftrykket for en ekstra fremtidig vare. For 

oksekød antager Chrintz & Minter (2021), at forbrug af oksekød vil øge efterspørgslen på importeret kød 

fra ammekvæg, mens oksekødet i A-LCA studier kan stamme fra både ammekvæg og malkekvæg. I 

mælkeproduktionen er oksekød et biprodukt, der er samproduceret med mælk og har dermed et lavere 

klimaaftryk. 

Det laveste klimaaftryk for oksekød fra de forskellige databaser er 13,9 kg CO2-ækv./kg kød (Mogen-

sen et al., 2016a) for danskproduceret oksekød. Klimaaftrykket er bestemt som et vægtet gennemsnit 

for klimaaftrykket for oksekød fra meget forskellige produktionssystemer (Mogensen et al., 2015). 81% 

af dette oksekød antages således at være fra malkerace og 19% fra kødkvægsrace. Klimaaftrykket for 

oksekød fra malkerace blev beregnet til 10-12 kg CO2-ækv. /kg kød ab slagteri, mens klimaaftrykket 

for kød fra intensive kødkvægracer var 26 kg CO2-ækv./kg og fra ekstensiv kødkvæg var det 37 kg 

CO2-ækv./kg. Samtidig er der en meget høj (netto) selvforsyning med oksekød i Danmark på 91% i 
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2014 (FAOStat, 2017). Men ud af den samlede mængde af produceret og importeret oksekød var kun 

de 57% danske. Hvilket stemmer overens med 60% dansk oksekød ifølge GFK indkøbsdata (Landbrug 

og Fødevarer, 2017).  

I den svenske database (Moberg et al., 2019) laver man på samme måde et vægtet gennemsnit af 

klimaaftrykket for de forskellige produktionssystemer, som oksekødet i de svenske supermarkeder an-

tages at komme fra. I Sverige er det en meget mindre andel af oksekødet, der stammer fra malkerace-

systemet. Moberg et al. (2019) anvender et klimaaftryk på 10,9 kg CO2-ækv./kg kød fra udsætter mal-

kekøer. Men pga. en høj andel af kødkvæg bliver det gennemsnitlige klimaaftryk 24,9 kg CO2-ækv./kg 

oksekød i svenske butikker. 

Andel af oksekødet, der antages at komme fra hhv. malkerace og kødkvæg bliver meget afgørende 

for det endelige klimaaftryk for oksekød. F.eks. medtager Heller et al. (2019) slet ikke oksekød fra mal-

kerace i deres estimat på 32,9 kg CO2-ækv./kg oksekød, som således udelukkende er beregnet for tal 

fra kødkvæg. Generelt er der i litteraturen fundet betydeligt lavere klimaaftryk for oksekød fra malkera-

cesystemet (Poore & Nemecek, 2018) end for oksekød fra systemer med kødkvæg. Herudover vil kli-

maaftrykket for oksekød fra malkerace være afhængig af, hvordan man vælger at allokere den sam-

lede belastning fra malkeracesystemet mellem mælk og kød.  

4.2.2 Svin og kylling 

Klimaaftryk for svinekød ligger i fire af de nordiske databaser på nogenlunde ens niveau fra 4,1-4,9 kg 

CO2-ækv./kg svinekød i butik, mens Röös (2014) finder et højere klimaaftryk på 6,0 kg CO2-ækv./kg 

svinekød. I Chrintz & Minter (2021) varierer klimaftrykket afhængig af udskæring fra 2,58 kg CO2-

ækv./kg hakket svinekød til 4,63 kg CO2-ækv./kg mørbrad. Der er noget større variation i de 

internationale databaser mht. klimaaftryk for svinekød fra 3,4 (Treu et al., 2017) til 8,1 kg CO2-ækv./kg 

svinekød i butik (Waite et. al., 2019). 

Klimaaftryk for kyllingekød varierer i tre af de nordiske databaser fra 2,6 kg CO2-ækv./kg kød i butik 

(Moberg et al., 2019) til 3,0 (Röös, 2014), mens Mogensen et al. (2020) ligger højere med et aftryk på 

4,9 kg CO2-ækv./kg kød i butik baseret på engelske studier af Leinonen et al., (2012). I Mogensen et al. 

(2016a) er klimaaftrykket for kyllingekød 5,5 kg CO2-ækv./kg kød baseret på et ældre dansk studie 

(Nielsen et al, 2003).  

Der er noget større variation i de internationale databaser mht. klimaaftryk for kyllingekød fra 3,8 (Treu 

et al., 2017) til 6,7 kg CO2-ækv./kg kød i butik (Waite et al., 2019). 

Ved sammenligning inden for databaserne ligger kyllingekøds klimaaftryk i de fleste databaser 

lavereend klimaaftrykket for svinekød (fra 5 til 50% lavere), mens kun tre databaser finder et højere 

klimaaftryk for kyllingekød sammenlignet med svinekød (Mogensen et al., 2016a; Treu et al., 2017 og 

Smith et al., 2019). Der mangler generelt sammenlignelige tal for klimaaftrykket for svine - og 

kyllingekød. Det er et ofte stillet spørgsmål, hvorvidt klimaaftrykket for kyllinge- og svinekød er forskelligt. 
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Her skal man være opmærksom på den funktionelle enhed for kødet. Der er således forskel i den funk-

tionelle enhed mellem de forskellige databaser i tabel 4.1a og 4.1b. – fra 1 kg kød ab gård til 1 kg kød 

på tallerkenen, hvilket er med til at give variation i klimaaftrykkene, ligesom der er forskelle mellem 

forskellige studier i hvilke omregningsfaktorer, der anvendes til at omregne fra levende vægt til slagte-

krop og til benfrit kød. Eksempelvis finder man i databasen fra Mogensen et al. (2016a), at klimaftrykket 

fra en hel fersk kylling er 3,2 kg CO2-ækv./kg, mens det per kg kyllingekød er 5,5 kg CO2-ækv./kg, idet 

kyllingekød, den spiselige del af kyllingen (kødet), her er antaget kun udgør 58% af en hel kylling. 

4.2.3 Mælk og ost 

I de danske og nordiske database ligger klimaaftryk for letmælk fra 1,0 til 1,25 kg CO2-ækv./kg letmælk 

(Tabel 4.1a), med undtagelse af Chrintz & Minter (2021), der har et klimaaftryk for mælk på 0,57 kg 

CO2-ækv./kg letmælk. Det betydeligt lavere klimaaftryk skyldes, at forfatterne bruger C-LCA-meto-

dens systemudvidelse til at beregne mælkens klimaaftryk. Ved systemudvidelse fratrækkes klimabe-

lastningen, for den mængde oksekød, som den samproducerede mængde oksekød antages at for-

trænge, hvilket i databasen antages at være importeret kød fra ammekvæg. ”Så jo højere udledningen 

er fra kødkvæg – jo lavere bliver udledningen fra mælken, fordi effekten fra fortrængningen så bliver 

større” (Chrintz & Minter, 2021). Med andre ord, mejeriprodukternes relativt lave klimabelastning skyldes, 

at kødet fra mælkeproduktionen antages at fortrænge produktion af importeret kødkvæg, og klimage-

vinsten fra den reducerede kødkvægsproduktion trækkes fra i mælkens klimaaftryk. 

Også med A-LCA vil klimaaftrykket for mælk og oksekød afhænge af den valgte allokeringsmetode. 

Kristensen et al. (2011) viste således, at mælks klimaaftryk pr kg energikorrigeret mælk ab gård varierer 

fra 0,91 kg CO2-ækv./kg ved biologisk allokering til 1,06 kg CO2-ækv./kg EKM ved økonomisk alloke-

ring og tilsvarende får kødet (kg levende vægt ab gård) det laveste klimaaftryk ved økonomisk alloke-

ring (3,41 kg CO2-ækv./kg LW) – da en større del af belastningen er gået til mælken og det største 

aftryk på 6,92 kg CO2-ækv./kg kød ved biologisk allokering. 

4.2.4 Fisk 

Der er meget stor variation i produktionssystemer til fisk, helt overordnet om de er produceret i et dam-

brug eller det er vilde fisk fanget i havet. For sidst nævnte er fangstmetoden og energiforbruget hertil 

helt afgørende (LCAFood data baseret på Thrane et al., 2004), mens foderforbruget er et vigtigt hotspot 

for fisk fra et dambrug. 

I den danske database (Mogensen et al., 2016a) er der kun én type fisk (ørred) fra dambrug og seks 

typer fisk fra havet, hvor klimaaftrykket varierer fra 0,1 kg CO2-ækv./kg for muslinger til 20,2 kg CO2-

ækv./kg hummer (LCAFood data baseret på Thrane et al., 2004). 

Otte af de 18 databaser i Tabel 4.1 giver et generelt gennemsnits estimat for klimaaftrykket fra fisk. 

Dette er i gennemsnit på tværs af disse databaser 4,7 kg CO2-ækv./kg fisk og varierer fra 3,0 til 7,1 kg 

CO2-ækv./kg fisk. 
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For fisk kan der være store forskelle på klimaaftrykket afhængig af, om der anvendes C-LCA eller A-

LCA metode. Da konsekvens-LCA kigger på den fremtidige udledning er klimaaftrykket for fisk med C-

LCA baseret på klimaaftrykket fra fisk fra dambrug (Chrintz & Minter, 2021). Det skyldes, at mængden 

af vildtfangede fisk ikke ændrer sig. Vildt fangede fisk og skaldyr er generelt en globalt begrænset res-

source, som ikke kan øges. Dette gælder dog ikke marine bløddyr såsom muslinger, østers og blæk-

sprutter, der findes i rigelige mængder (Chrintz & Minter, 2021).  

4.2.5 Brød og cerealier 

De danske og nordiske databaser har et klimaaftryk for hvidt hvedebrød, der varierer fra 0,70-1,02 kg 

CO2-ækv./kg brød, og et klimaaftryk for havregryn, der varierer fra 0,6-1,18 kg CO2-ækv./kg (Tabel 

4.1a). 

De udenlandske databaser har tilsvarende et klimaaftryk for hvidt hvedebrød, der varierer fra 0,64-1,87 

kg CO2-ækv./kg brød og et klimaaftryk for havregryn, der varierer fra 1,15-1,49 kg CO2-ækv./kg (Tabel 

4.1b). 

I Mogensen et al. (2016a) er der et klimaaftryk for dansk hvedebrød på 0,84 kg CO2-ækv./kg frisk brød 

baseret på LCAFood (2003). Hotspot pr kg hvedebrød stammer fra input af 0,7 kg hvedemel (med kli-

maaftryk på 1,010 kg CO2-ækv./kg), der igen kræver dyrkning af 0,875 kg brødhvede, hvoraf 0,175 kg 

ender som dyrefoder (LCAFood, 2003).  

Det svenske hvedebrød i Moberg et al. (2019) har et klimaaftryk på 1,02 kg CO2-ækv./kg brød i butik, 

der bruges 0,54 kg hvedemel, der har et aftryk på 1,18 kg CO2-ækv./kg hvedemel i butik. 

I Chrintz & Minter (2021) har hvedebrød et klimaaftryk på 0,70 kg CO2-ækv./kg, hvoraf de 0,38 kg CO2-

ækv. kommer fra landbrug, 0,16 fra forarbejdning og 0,04 kg CO2 ækv. fra emballage. Tilsvarende har 

hvedemel i butik et aftryk på 0,75 kg CO2-ækv./kg, hvoraf de 0,38 kg CO2-ækv. kommer fra landbrug, 

0,03 fra forarbejdning og 0,20 kg CO2-ækv. fra emballage. 

For hvedebrød er der således forskelle både i mængden af råvarer, her hvedemel som den primære 

råvare og i klimaaftrykket pr kg hvedemel, der kan være med til at forklare forskelle i de opnåede kli-

maaftryk for brød mellem databaser. 

4.2.6 Grøntsager 

De danske og nordiske databaser har et klimaaftryk for kartofler, på 0,30 - 0,36 kg CO2-ækv./kg kar-

tofler i butik (Tabel 4.1a). Dog har Röös (2014) et klimaaftryk på kun 0,1 kg CO2-ækv./kg kartoffel, men 

denne værdi er valgt fra en variation fra 0,1 til 1,0 kg CO2-ækv./kg kartoffel med skræl.  

De udenlandske databaser har tilsvarende et klimaaftryk, der varierer fra 0,18-0,36 kg CO2-ækv./kg 

kartofler i butik (Tabel 4.1b). 
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Klimaaftrykket for tomater er meget afhængig af, hvilket produktionssystem tomaterne kommer fra. I 

de danske og nordiske databaser angives et generelt klimaaftryk for tomater, der varierer fra 0,69 til 

1,49 kg CO2-ækv./kg tomat i butik (Tabel 4.1a).  

Moberg et al. (2019) angiver et vægtet gennemsnit på 1,49 kg CO2-ækv./kg tomat i de svenske butik-

ker, hvori der er taget hensyn til de forskellige produktionssystemer, tomaterne kommer fra. Tomater fra 

friland i Spanien har et aftryk på 0,51 kg CO2-ækv./kg tomat, når de ligger i en svensk butik inklusiv 

bidrag fra transport til Sverige, heraf er det kun 0,14 kg CO2-ækv./kg, der kommer fra primær produk-

tionen. Hvis tomaterne kommer fra et drivhus i Spanien har de et klimaaftryk på i alt 0,45 CO2-ækv./kg, 

heraf 0,09 kg CO2-ækv. fra primær produktion, mens klimaaftrykket for tomater fra drivhus i Holland, i 

alt er 2,05 kg CO2-ækv./kg tomater i butik i Sverige, heraf 1,53 kg CO2-ækv. fra primær produktion. 

4.2.7 Frugt 

De danske og nordiske databaser har et klimaaftryk for æbler, der varierer fra 0,1 til 0,64 kg CO2-

ækv./kg æble i butik (Tabel 4.1a), og de udenlandske databaser har tilsvarende et klimaaftryk, der 

varierer fra 0,11-0,36 kg CO2-ækv./kg æble i butik (Tabel 4.1b). 

De laveste klimaaftryk på 0,2 kg CO2-ækv./kg æble i butik (Potter et al. 2020, Röös, 2014) er baseret 

på tal for lokale æbler, med klimaftryk ab gård på 0,1 kg CO2-ækv./kg. Det højeste klimaaftryk fra 

Chrintz & Minter, 2021er 0,66 kg CO2-ækv./kg æble, heraf kommer 0,18 kg CO2-ækv. fra landbrug, 

0,14 kg CO2-ækv. fra emballage og 0,31 kg CO2-ækv. fra transport. Æblerne kommer her fra 23 for-

skellige oprindelseslande, og 33% er danske. 

I ovenstående databaser er der således ikke store forskelle i klimabidraget fra landbruget, mens anta-

gelser om bidrag fra emballage og transport giver forskellene mellem databaser.  

4.2.8 Æg 

I de danske og nordiske databaser har æg ifølge Chrintz & Minter (2021) et klimaaftryk på kun 0,71 kg 

CO2-ækv./kg, mens klimaaftrykket ligger omkring 2-2,1 kg CO2-ækv./kg æg i butik ifølge Moberg et 

al. (2019) og Mogensen et al. (2016a)(Tabel 4.1a). De udenlandske databaser har klimaaftryk for æg, 

der varierer fra 2,41-3,85 kg CO2-ækv./kg æg i butik. (Tabel 4.1b). 

For det lave klimaaftryk på 0,71 kg CO2-ækv./kg æg stammer kun  0,41 kg CO2-ækv. fra landbrug 

(58%), 0,24 kg fra emballage (34%), 0,05 kg CO2-ækv. fra transport (7%) og 0,01 kg CO2-ækv./kg æg 

fra detailleddet (1%) (Chrintz & Minter, 2021). 99% af æggene antages at være dansk produceret. 

For det svenske klimaaftryk på 2,08 kg CO2-ækv./kg æg stammer 1,75 kg CO2-ækv. fra landbrug, 0,10 

kg fra emballage, 0,05 kg CO2-ækv. fra transport (Moberg et al., 2019). 91% af æggene antages at 

være svensk produceret. 

I de ovenstående databaser er det således ret store forskelle i klimabidraget fra landbruget, der giver 

forskellen i klimaaftryk mellem databaser, mens bidrag fra emballage og transport ikke varierer meget.  
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4.2.9 Sukker 

I de danske og nordiske databaser har sukker i Chrintz & Minter (2021) det højeste klimaaftryk på 2,09 

kg CO2-ækv./kg, mens klimaaftrykket ligger fra 0,6-1,11 kg CO2-ækv./kg sukker i butik ifølge Moberg 

et al. (2019), Röös et al., 2014 og Mogensen et al. (2016a; 2020)(Tabel 4.1a). De udenlandske databaser 

har klimaaftryk for sukker, der varierer fra 0,5 til 0,75; med undtagelse af Treu et al. (2017), der har et 

højt klimaaftryk på 2,5 kg CO2-ækv./kg sukker i butik (Tabel 4.1b). 

Ifølge Chrintz & Minter (2021) har sukker et bidrag fra landbrug på 1,30 kg CO2-ækv./kg sukker, forar-

bejdning på 0,47 kg CO2-ækv. og emballage med 0,20 kg CO2-ækv./kg sukker som de vigtigste hots-

pot. Bidraget fra landbrug er betydelig mindre ifølge Moberg et al. (2019) med et aftryk på 0,56 kg CO2-

ækv./kg sukkerroe og kun 0,06 kg CO2-ækv./kg sukker fra forarbejdning. 

Tallene i Mogensen et al. (2016a) er fra LCAFood (Nielsen et al., 2003), hvor klimaaftrykket fra dansk 

sukker fra sukkerroer er 0,96 kg CO2-ækv./kg sukker i butik, heraf 0,84 kg CO2-ækv./kg fra primær 

produktion, 0,08 kg CO2-ækv./kg fra forarbejdning og 0,04 kg CO2-ækv./kg fra transport. Her er der 

regnet med et sukkerudbytte på 137 kg sukker/t sukkerroe. Det danske sukkerudbytte er senere i Mo-

gensen et al. (2018) opdateret til 170 kg sukker/t sukkerroe. 

Forskellene i sukkers klimaaftryk opstår som følge af store forskelle i klimabidrag fra landbrug og forar-

bejdning, en faktor der her spiller ind er allokering af den samlede belastning fra sukkerdyrkning og 

forarbejdning mellem hovedproduktet sukker og biprodukterne melasse og pulp. 

I Mogensen et al. (2020) er klimaaftrykket for sukker 0,7 kg CO2-ækv./kg i butik. Klimaaftrykket er ba-

seret på dyrkning af dansk sukker (Mogensen et al., 2018). Her er klimaaftrykket fordelt mellem sukker, 

melasse og pulp ved økonomisk allokering med tildeling på hhv. 89%, 5% og 6% ud fra de aktuelle 

priser, hvorimod f.eks. Agri-footprint (Zeist et al., 2012) antager, at pulp er et restprodukt uden værdi, 

hvilket bevirker at sukkers klimaaftryk derved bliver højere.  

Og endelig vil sukkers klimaaftryk i nogle af de udenlandske reference være baseret på dyrkning af 

sukkerrør, hvilket er et helt andet produktionssystem end dyrkning af sukkerroer. 

4.2.10 Øl  

Indenfor de danske og nordiske databaser har øl et klimaaftryk på hhv. 0,55 og 0,46 kg CO2-ækv./kg 

ifølge Chrintz & Minter (2021) og Moberg et al. (2019), mens dette ligger på 1,0 kg CO2-ækv./kg øl i 

butik ifølge Mogensen et al. (2016a) (Tabel 4.1a). Tre af de udenlandske databaser har klimaaftryk for 

øl omkring 1,0 kg CO2-ækv./kg øl i butik (0,9-1,1), mens Heller et al. (2018) har et betydeligt lavere 

klimaaftryk på 0,32 kg CO2-ækv./kg (Tabel 4.1b). 

Ølproduktion består af flere processer: Bygdyrkning efterfulgt af maltning med malt som hovedproduk-

tet, og malt/bygspirer som biprodukt. I selve brygningen er øl hovedproduktet og mask et biprodukt 

(Dalgaard & Schmidt, 2014). Mange faktorer påvirker klimaaftrykket for øl. Klimabidraget fra landbru-

get, dvs. dyrkning af byg (og evt. majs), og de anvendte allokeringer i maltning- og brygningsprocessen 
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er hotspots. I Mogensen et al. (2018) anvendes f.eks. økonomisk allokering med 99% allokeret til hhv. 

malt og øl i de to processer, mens kun 1% allokeres til de to biprodukter hhv. maltspirer og mask. 

Valg af emballage kan endvidere have stor betydning for klimaaftrykket for øl, herunder evt. genan-

vendelse heraf. F.eks. er klimaaftrykket for emballage hhv. 0,16 og 0,15 kg CO2-ækv./kg øl i Chrintz & 

Minter (2021) og Moberg et al. (2019), mens Hartikainen & Pulkkinen (2016) anvender et generelt kli-

maaftryk for glasflasker på 0,2-0,4 kg CO2-ækv./kg produkt. 



Tabel 4.1a: Udvalgte fødevarer fra forskellige fødevaregrupper, og deres klimaaftryk (CF) fra danske og nordiske databaser kg CO2-ækv. pr funktio-

nelle enhed (FU) – i parentes er angivet klimaaftryk inklusiv evt. bidrag fra indirekte land use change (iLUC)/direkte land use change (dLUC)/carbon 

opportunity cost (COC)). . 

 

Database 

 

Andel, 

CF, % 
1) 

RISE, 

2015 

Chrintz & Minter, 

2021 

Moberg et al., 2019 Potter et al., 

2020 

Mogensen et al., 

2016a 

Mogensen et al., 2020 Röös, 2014 

Database nr. 6)   1 2 3 4 5 6 6 7 

Funktionel  

Enhed (FU) 

  1 kg i butik 1 kg i butik 1 kg i butik 1 kg i butik 

 

1 kg i 

butik 

1 kg på 

tallerken 

1 kg i butik 

  ID 5) CF (CF+iLUC) CF (CF+C)(CF+C+dLUC)  Danske hhv.  im-

porterede 

  Gennemsnit  

(var) 

Kød                          28   2)      

Oksekød                  27 (50,2) 24,9 (23,7) (23,8) - 13,9 – 14,1 13,9 20,4 26 (17-40) 

- Mørbrad   126 (152)       

- Hakket   27,1 (32,5)       

- malkerace udsætter 

ko 

   11,1 (10,7) (10,9)      

- malkerace ungtyr    20,3 (20,2) (20,3)      

-kødkvæg    34,4 (32,4) (32,5)      

Kyllingkød              2,4 

6 

2,75 (3,44) 2,57 (2,88) (3,26) - 5,5 – 5,7 4,91 7,04 3 (1,7-4) 

Svinekød  (4,3) 4,10 (4,56) (4,62) - 4,6 – 4,8 4,88 7,40 6 (4-8) 

- Mørbrad   4,63 (5,40)       

- Hakket   2,58 (2,97)       

Mælk og ost         18         

Mælk – let  0,9 0,57 (0,61) 1,25 (1,21) (1,23) - 1,0 – 1,2 1,16 1,19 1 (0,8-2,5) 

Ost –gul  9 7,26 (7,72) 12,8 (12,4) (12,6) - 9,6 – 9,8 10,3 10,8 8 (6-11) 

Fisk                          4         

Fisk generelt    5,73 (5,85) (6,10) -  4,99 7,11 3 (0,7-28) 

- ørred (dam-
brug) 

 2,3 1,53 (2,72)    1,8 – 2,0    

- fladfisk   8,84 (9,87)   3,3 – 3,5    

- sild  0,6 8,25 (9,34) 1,14 (1,14) (1,14)  0,7 – 0,9    

Brød og ceralier   7         

Brød, hvidt  0,5 0,70 (0,74) 1,02 (1,02) (1,02) - 0,8 – 1,0 1,16 1,43 0,8 (0,5-1,2) 

Havregryn  0,90 (0,95) 1,18 (1,18) (1,18)4) - 0,8 – 1,0 0,92 0,94 0,6 (0,4-0,9) 

Grøntsager           4         

Kartofler  0,1 

 

0,34 (0,36) 0,32 (0,38) (0,38) 0,3 0,2 – 0,4 0,36 0,94 0,1 (0,1-1) 

Tomat  0,69 (0,70) 1,49 (1,49) (1,49) 3) 0,9 0,8 – 0,6 0,76 1,06 1-1,4 (0,2-6,5) 
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-drivhus  0,2  0,45-2,05 (0,45-2,05)      

-friland    0,51 (0,51)      

Frugt                     7         

Æble  0,2 0,64 (0,66) 0,48 (0,37) (0,37) 0,2 0,1 - 0,4 0,45 0,66 0,2 (0,1-0,3) 

Æg og fedt             7         

Æg  1,4 0,71 (0,85) 2,08 (2,30) (2,53) - 2,0 – 2,2 2,23 2,78 1,4 (1,4-4,6) 

Sukker og søde sager 

(4) 

4         

Sukker  0,6 2,09 (2,00) 1,11 (1,52) (1,52)  1,0 – 1,2 0,73 0,87 0,6 (0,4-0,9) 

Drikkevarer  22         

Øl  0,7 0,55 (0,60) 0,46 (0,46) (0,46) - 1,0 – 1,1 1,18 1,24 - 

 

1) I kolonne 2 er andel af diætens klimaaftryk (CF) fra denne fødevaregruppe i alt angivet i procent. Baseret på klimaaftryk pr kg fødevare og fra kosten fra 

Mogensen et al., (2020) 

2) Moberg et al., (2019) – kød er pr kg carcass vægt 

3) Heraf 0,23 kg CO2-ækv. i tansport ved import – drivhus i Spanien: i alt CF 0,45, drivhus i Holland, i alt CF 2,05 kg CO2-ækv./kg 

4) Fra havremel 

5) ID = Ingen data:  Database nr 1 kræver betaling, og af respekt for ophavsret er der derfor ikke vist data fra denne database. 

6) Rækkefølgen af databaser er rangeret efter antal af fødevarer i databasen. 
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Tabel 4.1b:  Udvalgte fødevarer fra hver fødevaregruppe, klimaaftryk (CF) i udenlandske databaser (rangeret efter antal af fødevarer i databasen), 

kg CO2-ækv. pr funktionel enhed (FU) – i parentes inklusiv evt. bidrag fra carbon opportunity cost (COC). ID = Ingen data7  

 

Database Koch 

et al., 

2016 

ESU EcoIn-

vent 

EcoIn-

vent 

Agri-

footprint 

Heller et 

al 2018  

Clune et al. 

2017 

Quantis Hartikainen 

& Pulkinen, 

2016 

Waite et 

al., 2019 

Treu et al. 

2017 

Smith et al., 

2019 

Database 

nr. 

8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 

Funktionel  

Enhed (FU) 

1 kg 

forbrug 

 1 kg 1 kg  1 kg 

spiselig 

1 kg i butik 1 kg  1 kg indtag 

i Europa 

1 kg solgt 1 kg 1kg ab gård 

  ID 7) ID ID ID  Gns (var) ID Gns (var) CF 

(CF+COC) 

 CF (CF+ COC) 

Kød         22,2 (19-

28) 

4) 17,5 5) 

Oksekød      32,9 3) 26,1 (11-42)  42,5 (36-

53) 

37,4 (239) 15,4 15,0 (180) 

-veal  19-25            

-beef 33-42            

Kyllingekød 4,84-

7,58 

    4,19 4,12 (1,1-

10,0) 

 5,8 (4,7-

7,4) 

6,73 (21,4) 3,76 4,52 (16,0) 

Svinekød 4,84-

9,50 

    5,56 5,60 (3,2-

10,3) 

 10,2 (7,7-

11,2) 

8,06 (29,2) 3,42 4,38 (19,5) 

Mælk og 

ost 

            

Mælk – let 1,49     1,32 1,32 (0,54-

2,4) 

 1,5 (1,2-

1,8) 

1,82 (8,02) 1,10 1,07 (8,17) 

Ost –gul 6,27     9,97 8,86(5,3-

16,4) 

 8,3 (6,2-

10,4) 

8,84 (40,4) 4,9 - 

Fisk             

Fisk gene-

relt 

     - 4,4 (0,8-

20,9) 

 3,6 (2,7-

4,5) 

4,76 (19,6) 4,0 - 

-ørred 
(dambrug) 

5,70      3,73 (1,4-

5,95) 

     

-fladfisk             

-sild       1,17 (0,98-

1,4) 

     

Brød og 

ceralier 
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Brød, hvidt 0,64-

1,10 

    - -  0,8 (0,6-

0,9) 

1,87 (3,70) -- - 

Havregryn 1,49     - -  1,1 (0,6-

1,7) 

1,15 (4,03) - 0,35 (2,85) 

Grøntsager             

Kartofler 0,076)      0,22 0,20 (0,08-

0,4) 

 0,8 (0,6-

1,0) 

0,36 (0,98) 0,18 0,13 (0,73) 

Tomat 0,51-

1,88 

    0,47 2) 0,46 (0,08-

1,0) 

 0,8 (0,5-

1,1) 

1,0 (1,71) 0,43 - 

-uopvarmet 
drivh 

      0,67 (0,32-

1,3) 

     

-opvarmet 
drivh. 

      2,69 (0,92-

6,1) 

     

Frugt             

Æble 0,28 

pulp 

    0,27 0,36 (0,18-

0,9) 

 0,5 (0,3-

0,6) 

0,30 (1,24) 0,11 - 

Æg og fedt             

Æg 2,41     3,75 3,39 (1,3-

6,0) 

 2,9 (2,3-

3,3) 

3,85 (14,5) 2,90 2,83 (14,2) 

Sukker og 

søde sager 

            

Sukker 0,75     0,70 -  0,5 (0,4-

0,8) 

- 2,50 - 

Drikkevarer             

Øl 1,09     0,32 -  1,0 (0,7-

1,2) 

0,90 (6,30) - - 

 

1) Fra Mogensen et al, (2020) 

2) Heller: ikke grøntsager fra drivhus kun fra friland med i gns. tal 
3) Heller: Kun oksekød fra kødkvæg ikke fra malkekvæg med i gns. tal 
4) WRI FU: pr kg retail veight 

5) Smith: FU: pr kg DCW – dead carcass weight 

6) ab gård 

7) Database nr. 9-12, samt nr. 15 kræver betaling, og af respekt for ophavsret er der derfor ikke vist data fra disse databaser. 
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5. Diskussion og konklusioner 

Overordnet viser gennemgangen af grundlaget for de tilgængelige databaser og de viste eksempler 

på klimaværdier, at der er en betydelig variation i helt afgørende parametre som funktionelle enheder, 

systemgrænser og datagrundlag, samt de anvendte beregningsmetoder.  

Det er således ikke umiddelbart muligt at få et retvisende billede ved at sammenligne klimaaftryksvær-

dier for fødevarer på tværs af de beskrevne databaser, og der er reelt også begrænsninger indenfor 

databaserne. F.eks. skriver Chrintz & Minter (2021) omkring anvendelse af data fra Den Store Klimada-

tabase: ”De gennemsnitlige klimaaftryk i klimadatabasen afspejler ikke den store variation, der kan 

være inden for hver varetype, og resultaterne vil derfor ikke være et retvisende eller tilstrækkeligt grund-

lag for mærkning, anprisning eller beskatning af specifikke varer”. 

På tilsvarende vis vil sammenligning af fødevarer indenfor databaser, hvor klimaaftrykkene er baseret 

på review af LCA-studier, dvs. at klimaværdierne kommer fra forskellige videnskabelige studier, som 

kan have forskelle i afgørende parametre, også være behæftet med usikkerhed.  

I databaserne er klimaaftryksværdierne i langt de fleste tilfælde baseret på gennemsnitlige produkti-

onsforhold og –metoder. Generelt indeholder databaserne klimaværdier for konventionel produktion 

af fødevarer. Kun to databaser (Treu et al., 2017; Smith et al., 2019) har udledt specifikke klimaværdier 

til sammenligning af klimaaftrykket for økologisk og konventionel producerede fødevarer. Disse data-

baser indeholder kun relativt få fødevarer hhv. 25 og 24 styk. Endvidere antager Potter et al. (2020) på 

baggrund af Clark & Tilman (2017), at der ikke er forskel i klimaaftrykket for økologiske og konventio-

nelle fødevarer. Til gengæld medtager Potter et al. (2020) en effekt af økologisk versus konventionel 

produktionssystem på arealforbrug og effekt på biodiversitet. Der indgår kun vegetabilske fødevarer i 

databasen af Potter et al. (2020). I Koch et al. (2016) medtages der kun klimaaftryk for konventionelle 

fødevarer. Men for primærproduktionen indgår der også økologiske produktions-systemer. 

I Del 2 af denne vidensyntese ses nærmere på primærproduktionen og betydningen af økologisk versus 

konventionel produktion for klimabidraget fra primærproduktionen.   

5.1  Datagrundlag og usikkerhed  

Ved en såkaldt bottom up-analyse, er beregning af klimaaftrykket principielt den akkumulerede sum 

af emissioner for hver proces omregnet via en karakteriseringsfaktorer (KF) til samme enhed (CO2-

ækv.) for alle drivhusgasser. I alle databaser er der anvendt en 100 årig tidshorisont, GWP100 i over-

ensstemmelse med IPCC, men der kan være variation i de anvendte KF for metan og lattergas af-

hængig af tidspunktet for analysen, da IPCC har ændret værdierne over tid.    

Datagrundlaget til at fastsætte inputs, outputs, emissioner og karakteriseringsfaktorer er derfor af afgø-

rende betydning for sikkerheden og niveauet af de beregnede klimaaftryk. Herudover vil modelstruk-

turens overensstemmelse med de faktiske forhold påvirke resultatet. 
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I arbejdet med fælles retningslinjer på EU niveau (Product Environmental Footprint (EC, 2017)) er der 

udarbejdet en metode til vurdering af datakvaliteten, baseret på omfanget af primære og sekundære 

data og tidspunktet for dataindsamlingen, som kunne være en inspiration til fælles retningslinjer og 

dermed en metode til at kvantificere datakvaliteten.  

Klima- og miljøaftrykket fra fødevarer stammer primært fra landbrugsproduktionen, hvor de fleste emis-

sioner i kæden frem til forbrugeren finder sted. Landbrugsproduktionen er karakteriseret ved at bestå af 

mange selvstændige produktionsenheder som er ret forskellige i produktionssystem, management og 

produktivitet. Det er derfor afgørende, at der indsamles data fra et tilstrækkeligt antal bedrifter for at 

sikre gennemsnitlige data, og at der sker en gruppering af bedrifterne i forhold til produktionssystemet, 

f.eks. konventionel og økologisk, for at identificere forskelle i primærproduktionen. 

Da emissionerne fra landbrugsproduktionen yder et markant bidrag til klimaaftrykket, har Hermansen 

et al. (2017) diskuteret datatilgængeligheden og repræsentativitet i de nordiske lande og konkluderer, 

at der er behov for en graduering på tværs af lande og i visse tilfælde indenfor lande for at få retvisende 

data for primærleddet. Et specielt afgørende område er foderproduktion og sammensætningen af fo-

derrationen i den animalske produktion, hvor der er behov for data og datasæt, der repræsenterer de 

nordiske forhold bedre end f.eks. gennemsnitlige europæiske data. 

Fordelen ved bottom up-analyse er, at de data man anvender er ret præcise for den specifikke pro-

duktion. Sker der ændringer i produktionssystemet vil effekten af disse ændringer blive opfanget af da-

taindsamlingen og slå igennem på de beregnede klimaaftryk. Ulempen er, at der er nogle klimapåvirk-

ninger fra produktionssystemet, man ofte ikke får med i analysen.  

Modsat vil man ved en top down-analyse, hvor man f.eks. tager udgangspunkt i input output tabeller 

for, hvad hele landbruget udleder, få mindre præcise klimaaftryk for hver enkelt specifikke fødevare. 

Samtidig må man forvente større træghed mht. at ændringer i produktionssystemet vil opfanges af da-

taindsamlingen og slå igennem på de beregnede klimaaftryk. Fordelen er, at alle processer i teorien er 

med. Dvs. man får nogle klimabidrag med, som bottom up- analysen typisk ikke får med, men som dog 

i princippet kunne medtages. Samtidig afhænger det af estimeringen af den samlede emission og 

hvorvidt allokeringen ud på forskellige produkter er retvisende. 

5.2  LCA-metoder, databaser og international harmonisering 

Forskelle i fødevarernes klimaaftryk baseret på metodevalg kommer til udtryk i gennemgangen af de 

forskellige databaser i afsnit 3 og 4. 

Ud af de 19 fundne databaser over fødevarernes klimaaftryk er 17 af dem baseret på A-LCA-

beregninger, herunder den svenske RISE Klimatdatabas, den hollandske Agrifootprint database, den 

franske AGRIBALYSE database, den schweiziske ESU-services database og World Food LCA Database.  

Beregningerne af klimaaftrykket ved A-LCA er typisk baseret på modeller udviklet til det specifikke 

formål og er baseret på data, der er knyttet til den aktuelle produktion og de tilhørende emissioner. Det 
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er således det faktiske produktionssystem, der modelleres. Der er ikke inkluderet evt. indirekte effekter 

uden for systemafgrænsningen.   

To ud af de 19 fundne databaser over fødevarernes klimaaftryk er baseret på C-LCA, herunder den 

danske Den Store Klimadatabase samt Ecoinvent databasen, der både har en A-LCA- og C-LCA-

version.  

Beregninger af klimaaftrykket ved C-LCA er en marginalbetragtning, som vurderer konsekvensen af et 

ændret forbrug af en given fødevare.  Innovationer i forhold til det betragtede produkt vil derfor ikke 

nødvendigvis blive afspejlet i klimaaftrykket, fastlagt ved brug af marginale data. Ved C-LCA kobles 

ofte med de indirekte effekter fra produktionsændringen. De indirekte effekter er ofte yderst 

komplicerede at udlede, og der er store usikkerheder i de mange indikatorer, som har indflydelse på 

estimaterne. Herudover understeger Chrintz & Minter (2021), at brugen af globale statistiske data om 

høstudbytte og animalsk produktion er forbundet med usikkerhed, herudover at de detaljerede 

modeller for specifikke fødevarer kan være forbundet med varierende repræsentativitet og usikkerhed 

i data, men der indgår ikke en beregning af usikkerheden.  

LCA-metoderne baseres i udgangspunktet på ISO-standarder, men da disse efterlader et vist rum for 

fortolkning, er der udarbejdet flere LCA-guidelines herunder bl.a. ILCD Handbook, the International 

Dairy Federation (IDF) guide to standard life cycle assessment for the dairy sector, PAS 2050:2011, LEAP 

guidelines and World Food LCA Database Methodological Guidelines. Alle disse guidelines bygger på 

A-LCA. Herudover arbejder man på EU-niveau med European Commission’s Product Environmental 

Footprint (PEF) (EC, 2017) for at harmonisere guidelines for LCA, og understøtte sammenlignelighed 

f.eks. i forbindelse med grønne anprisninger af produkter. Disse europæiske guidelines bygger også på 

A-LCA-metoden. Udover generelle retningslinjer for alle typer produkter er der her udarbejdet mere 

specifikke retningslinjer for bl.a. fødevarerne mælk, øl, vin, pasta og olivenolie, der bl.a. definerer de 

konkrete data og allokeringsmetoder, der skal anvendes (EC, 2021).    

Frankrig er, så vidt vides, det eneste land, hvor der fra regeringens side er givet penge til et stortnationalt 

projekt (AGRIBALYSE) med livscyklusvurdering af franske landbrugsafgrøder og fødevarer. Her benyttes 

en LCA-metodetilgang, der lægger sig tæt op af PEF (og LEAP), altså baseret på A-LCA og med dLUC. 

5.3 Funktionel enhed 

I alle databaserne anvendes vægten (f.eks. kg) som funktionel enhed, men der er forskel på, hvor 

mange bidrag fra kæden opgørelserne medtager. Som vist kan det absolutte niveau for klimaaftrykket 

per kg fødevare for mange fødevarer være markant påvirket heraf, men rangeringen af klimaaftrykket 

i forhold til andre fødevarer, påvirkes kun i begrænset omfang (se Figur 6). 

De fleste databaser angiver klimaaftryksværdier tæt på forbrugeren, pr kg fødevare efter forarbejdning 

eller i butik, mens nogle få går videre frem til kg spiseligt eller kg indtag. I denne sidste fase er der for 

nogle fødevarer et ret væsentligt bidrag, forårsaget af spild baseret på gennemsnitlige oplysninger. 

Såfremt den enkelte forbruger kan påvirke dette spild, kan der argumenteres for, at det var mere reelt 
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at udelade denne del af kæden i forhold til information til den enkelte forbruger, men kun anvende det 

ved generelle betragtninger.  

Den funktionelle enhed bør ideelt relatere til, hvad det er for en funktion, som produktet opfylder, dvs. 

for fødevarer, at sikre vores ernæring. Brugen af kg som enhed har ingen direkte sammenhæng dertil, 

hvorfor det ikke giver mening at sammenligne udledningen fra 1 kg salt med 1 kg sukker direkte, da de 

i såvel mængde som indhold har forskelligt bidrag til vores ernæringen. Derfor arbejdes der med at 

udvikle metoder til at relatere klimaaftrykket fra fødevarer til deres ernæringsmæssige betydning, men 

det indebærer også store udfordringer.  

Der er endnu ikke fundet et praktisk anvendeligt udtryk for fødevarernes ernæringsmæssige værdi, der 

kan anvendes til at udtrykke, hvordan fødevarerne rangeres i forhold til både deres klimaaftryk og deres 

næringsstofbidrag. Ifølge Masset et al. (2014) og Saarinen et al. (2017) giver sammenligning af føde-

varers klimaaftryk i forhold til deres bidrag med næringsstoffer bedst mening mellem fødevarer, som 

kan indgå på samme måde i kosten, dvs. inden for samme fødevaregruppe. En fødevares ernærings-

mæssig værdi afhænger ikke blot af fødevarens selv, men også af hvilke andre fødevarer, der indgår i 

den samlede kost. Klimabidrag fra fødevarer og fødevaregrupper i kosten bør sættes i forhold til klima-

aftrykket fra hele kosten og holdes sammen med kostens indhold af næringsstoffer relateret til nærings-

stofanbefalinger og behov (Mertens et al., 2016). Klimaaftrykket pr kg fødevare er derfor essentielt i 

disse beregninger. 

For miljøpåvirkninger, der har en mere lokal effekt, såsom N-udvaskning, vil man ikke få det fulde bil-

lede, hvis miljøpåvirkningen kun angives pr kg produkt.. Der  kan være tilfælde, hvor man for den 

samme fødevare fra to forskellige produktionssystemer kan have umiddelbart den samme miljøpåvirk-

ning (f.eks. N-udvaskningen) pr kg fødevare, men hvor der bag disse tal gemmer sig en høj lokal miljø-

påvirkning i det ene system (kombineret med høje udbytter) og en lav lokal miljøpåvirkning i det andet 

system (kombineret med lave udbytter). For miljøproblemer der har mere global karakter (f.eks. klima), 

er angivelse af miljøpåvirkning pr kg produkt fornuftigt, hvorimod miljøpåvirkning per ha er mere rele-

vant for miljøproblemer, der har mere lokal karakter (som f.eks. N-udvaskning) (van der Werf et al., 

2020). Ved livscyklusvurderinger er det muligt at afrapportere både per kg produkt og per ha, men det 

bliver ikke altid gjort. 

5.4  Systemgrænser 

Som anført kan det være vanskeligt at udlede, hvad der reelt indgår i beregningerne, herunder system-

grænserne, i de enkelte databaser.  

Typisk er der udelukkende medtaget emissioner knyttet til den løbende produktion, mens emissionen 

ved produktion af faste produktionsfaktorer som maskiner og bygninger ikke er medtaget. I en oversigts 

artikel af LCA-studier af mælk fandt Baldini et al. (2017) således, at klimabidraget fra produktion af 

maskiner var medtaget i 7 ud af 44 studier og fra bygninger i 6 studier af 44 studier.  
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Emissionerne fra produktionen er typisk knyttet til en vækstsæson eller et år, mens inddragelsen af emis-

sionen fra de faste produktionsfaktorer kræver stillingtagen til afskrivning eller alternative anvendelse. 

Generelt vil betydningen af de faste produktionsfaktorer i forhold til den årlige emission fra produktio-

nen være begrænset. 

En udvikling af fødevaresystemerne mod mere cirkulære systemer f.eks. grøn bioraffinering, giver en 

udfordring for LCA metoden i forhold til systemgrænserne og allokering af emissionen på produkterne 

og sidestrømme. De mere komplekse systemer med en kombination af fødevareproduktion, biomate-

rialer, energi mv. vil stille krav til entydige metoder til beregninger for at sikre at klimabidraget for et 

givet produkt, er beregnet på samme måde uanset hvilket system der ligger bag produktet.    

5.5  Jordpuljeændringer og arealændringer 

Der kan for de forskellige plantebaserede og animalske fødevarer, være betydende forskelle i 

klimabidraget afhængig af om og hvordan ændringer i jordens kulstofindhold eller arealændringer 

indregnes.  

Jordpuljeændringer  

Modeller til estimering af kulstofændringer på dyrkningsfladen, primært på nationalt niveau, er 

omfattende beskrevet af Smith et al. (2020), men i livscyklusvurderinger indgår kulstofbidraget kun i få 

studier (se f.eks. Baldini et al. (2017)) og som det fremgår kun medtaget i en af de omtalte databaser 

(Moberg et al., 2019). Metode til indregning af jordpuljeændringer i LCA og herunder tidsperspektivet 

kan have stor betydning for størrelsen af klimabidraget fra jordpuljeændringer (Petersen et al. 2013; 

Kløverpris et al., 2020; Anonym, 2020). Klimaeffekten beregnes i livscyklusvurderinger generelt i et 100-

årigt perspektiv (GWP100). Det kan dog diskuteres om klimabidraget fra jordpuljeændringer skal 

indregnes i et 20-årigt eller et 100-årigt perspektiv, da IPCC f.eks. regner jordpuljeændringer i et 20-

årigt perspektiv. Metoder til fastlæggelsen af de årlige ændringer i jordens kulstofindhold og 

anvendelse heraf i klimaregnskaber er diskuteret af Kristensen et al. (2021), men der er behov for 

yderligere udvikling af den foreslåede metode (Petersen et al., 2013), så den dækker alle afgrøder og 

produktionsformer nationalt og globalt.   

Arealanvendelse ændringer 

De to tilgange, dLUC og iLUC, giver væsentlig forskellige klimabidrag, afhængig af hvilke afgrøder der 

ses på (Mogensen et al., 2018). Hvis der benyttes dLUC, vil afgrøder der er i direkte forbindelse med 

skovrydning, som f.eks. soja og palmeolie, få pålagt store klimabidrag, hvorimod hvis der benyttes iLUC, 

vil alle afgrøder (også danske) vil få pålagt et klimabidrag (pr ha). Dette er vist i Figur 7, hvor det er 

tydeligt, at det primært vil være importeret soja, der får en ekstra klimabelastning, hvis der benyttes 

dLUC, hvorimod både de danske (byg og rapskage) afgrøder og den importerede sojaskrå vil få en 

klimabelastning lagt oveni, hvis der benyttes iLUC. Da det ved iLUC er en klimabelastning per ha, vil 

bidraget i klimaaftrykket afhænge af udbytteniveauet. Jo højere udbytter, jo lavere bidrage fra iLUC pr 

kg. Ved brug af iLUC i livscyklusvurderinger vil afgrøder, der dyrkes mere ekstensivt, dermed få pålagt 
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et relativt større bidrag per kg produkt end intensivt dyrkede afgrøder og brug af iLUC i 

livscyklusvurderinger vil dermed fremme intensivering af landbrugsproduktionen (van der Werf et al., 

2020).  

 

Figur 7: Klimaaftrykket for byg, rapskage og sojaskrå vist med LUC indregnet hhv. som indirekte (iLUC) 

eller direkte (dLUC), g CO2-ækv./kg tørstof foder (Mogensen et al., 2018) 

 

Det kan diskuteres, hvilken af disse metoder (dLUC eller iLUC)) der hjælper bedst til at forhindre skov-

rydning samtidig med at fremme et bæredygtigt fødevare- og landbrugssystem. Hvorvidt det er en kli-

mabelastning af de afgrøder, der kan sættes direkte i relation til skovrydning, for at fremme afskov-

ningsfrie værdikæder (dLUC) eller det er klimabelastnings af alle arealer, for at fremme en intensivering 

af landbrugsproduktion (iLUC eller COC). Da intensivering af landbrugsproduktionen kan have mange 

andre negative sideeffekter (biodiversitetstab, økotoxicitet, eutropfering mv.) skal man være meget sik-

ker på, at intensivering er det mest effektive redskab for at forhindre afskovning – og være opmærksom 

på, at det er den grundlæggende antagelse, der ligger bag koncepter som iLUC og COC og indbygget 

i metoden, at den automatisk vil give et lavere klimabidrag til intensivt dyrkede afgrøder. Givet de 

grundlæggende antagelser og kompleksiteten, dynamikken og usikkerheden i arealændringsproces-

sen, der er påvirket af mange økonomiske og politiske faktorer er der blevet stillet spørgsmålstegn ved 

denne simplificering (Finkbeiner, 2017 Scarlat & Dallamand, 2019; van der Werf et al., 2020). I de har-

moniserede guidelines fra EU, Product Environmental Footprint (PEF) (EC, 2017), er det skrevet at dLUC 

skal inkluderes, men iLUC skal ikke inkluderes grundet for stor usikkerhed på metoden. Inkludering af 

dLUC, men ikke iLUC, er også praksis i mange af de europæiske databaser, jf. afsnit 3 og 4. 
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5.6  Andre miljøpåvirkningskategorier 

Der er i landbrugs- og fødevaresystemet flere relevante effekter udover klimaeffekter, herunder biodi-

versitet, vandmiljø, økotoxicitet, dyrevelfærd mv.. Flere af databaserne inkluderer en del af disse, men 

der er visse miljøpåvirkningskategorier der sjældent er inkluderet i LCA (Knudsen et al., 2019). Det glæ-

der bl.a. biodiversitet, økotoxicitet og dyrevelfærd. Disse miljøpåvirkningskategorier er højst relevante 

for vurdering af forskellige fødevarers bæredygtighed, men når de sjældent inkluderes er det ofte med 

begrundelse i metodemæssige udfordringer (van der Werf et al., 2020). Ved klimaoptimering af kosten 

ved hjælp af klimaaftryksværdier for fødevarer, er det vigtigt også at se på effekterne på de øvrige 

miljøpåvirkningskategorier, da visse af dem kan have modsatrettede tendenser i forhold til klimaaftryk-

ket. Alternativt kan man risikere suboptimering af kostens klima- og miljøpåvirkning, hvor en reduce-

rende effekt på klimaet, kan skabe nye problemer andre steder i systemet.  
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6. Afslutning 

I denne Del 1 af vidensyntese om livscyklusvurderinger og klimaeffektivitet i landbrugssektorer er der 

redegjort for LCA som metode til at estimere klima- og miljøeffekter generelt, og betydningen af meto-

devalg, data mv. i er illustreret og diskuteret i forhold til klimaaftrykket for fødevare baseret på en gen-

nemgang af de eksisterende danske og internationale fødevare databaser.  

Del 2 af vidensyntesen vil belyse klimaeffektiviteten i de forskellige sektorer af dansk landbrug i en in-

ternational kontekst samt betydningen af forskellige produktionsformer (f.eks. konventionelt vs. økologi) 

på klimaeffektiviteten i landbruget. 

Del 2 vil desuden indeholde en samlet konklusion på de i bestillingen rejse spørgsmål, samt en udred-

ning af den nuværende forskningsindsats indenfor området og baseret herpå give et bud på behovet 

for yderlig forskningsindsats der kan styrke viden, data og metodeudvikling indenfor området.   
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9.  Del 2: Introduktion 

Af seniorforsker Troels Kristensen, lektor Lisbeth Mogensen og seniorforsker Marie Trydeman Knudsen, 

Institut for Agroøkologi, Aarhus Universitet 

Vidensyntesen om livcyklusvurderinger og klimaeffektivitet i landbrugssektoren er opdelt i to, og nær-

værende rapport udgør anden del af den samlede vidensyntese. I Del 1 var der fokus på klimabelast-

ningen fra fødevarer baseret på en gennemgang af de databaser og beregningsmodeller, der anven-

des kommercielt og i forskningen i Danmark og internationalt omkring fødevarernes klimaaftryk, efter-

fulgt af konkrete eksempler på klimaaftrykket fra udvalgte fødevarer på tværs af de forskellige data-

baser. I nærværende del 2 er fokus på klimaeffektiviteten ved produktion af fødevarer i Danmark op-

gjort i et livscyklusperspektiv (LCA). Klimaeffektiviteten er her defineret som udledning af klimagasser 

på produktniveau, dvs. sammenligninger af effektivitet ved produktion af samme produkt i forskellige 

lande eller i forskellige systemer. 

Ved vurderingen af klimaeffektiviteten er det vigtigt at sondre mellem de nationale emissionsopgørel-

ser og livscyklusvurderinger (LCA). Der er mange ligheder mellem de to opgørelsesmetoder i forhold til 

emissionsfaktorer og data, mens den store forskel mellem de to opgørelsesmetoder er systemafgræns-

ningen. Hvor de nationale opgørelser har et nationalt og sektorperspektiv og indregner alle drivhusgas-

emissionerne inden for landets grænser, så har livscyklusvurderingen et kæde- og produktperspektiv 

og inkluderer således også emissioner uden for landets grænser. Fordelen ved livscyklusperspektivet er, 

at det giver et indblik i alle de emissioner, der er knyttet til produktionen af et landbrugsprodukt. De 

emissioner, der er knyttet til produktionen af f.eks. importeret soja eller handelsgødning vil således ikke 

indgå i de nationale opgørelser af f.eks. dansk produceret svinekød, men vil være en del af emissio-

nerne i en livscyklusvurdering af dansk produceret svinekød. De to forskellige opgørelsesmetoder kan 

derfor supplere hinanden for at få det bedst mulige overblik over drivhusgasemissioner indenfor og 

uden for landets grænser, og deres fordeling gennem kæden og mellem de sektorer, der er knyttet til 

landbrugsproduktion.  

Ved beregning af klimaeffektiviteten i landbruget i et LCA perspektiv tages der udgangspunkt i hele 

produktionskæden, således at alle emissioner og miljøbelastninger, der stammer fra foregående led i 

kæden er inkluderet f.eks. fra gødningsproduktion på fabrikken, sojaproduktion og transport til Dan-

mark, produktion af elektricitet, dieselproduktion mv.  De hjælpestoffer, der bliver indkøbt til landet og 

til produktionen er således indregnet. Samtidig er alle emissioner og miljøbelastninger fra selve land-

brugsproduktionen inkluderet som f.eks. CO2 fra forbrænding af diesel, N2O fra omsætning af gødning 

og afgrøderester i jorden eller fra husdyrgødning, CH4 fra omsætning i vommen eller fra husdyrgødning 

med mere. Som omtalt i Del 1, ses i forskellige studier, at emissioner eller lagring fra kulstofændringer i 

jorden (Jord-C), samt effekter af ændret arealanvendelse (LUC) nogle gange er inkluderet i livscyklus-

vurderinger og andre gange ikke. Såfremt det fremgår af studierne, vil klimabidrag fra disse kilder blive 

præsenteret særskilt fra emissionerne knyttet til produktionen (CF) i form af fossil energi, lattergas og 

metan. Alle bidrag er udtrykt i CO2 ækv..  
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Resultaterne fra en livscyklusvurdering angives typisk som belastning pr. kg produkt, men det kan des-

uden være relevant med en angivelse af belastningen pr. ha, der er medgået til produktionen. På tværs 

af studierne kan der være forskelle i den funktionelle enhed, på trods af at der er tale om samme pro-

dukt, f.eks. kg mælk eller kg energikorrigeret mælk (EKM) eller for kød kg levende vægt eller kg slagte-

krop. 

I denne del af vidensyntesen vil der være fokus på primærproduktionen, idet der i Del 1 er redegjort for 

de emissioner og evt. tab, der sker ved forarbejdning og helt frem til forbrugeren. Andelen  af emissio-

nen, der stammer  fra primærproduktionen i forhold til den samlede emission fra hele kæden øges ge-

nerelt med stigende produktivitet (kg produkt pr dyr eller pr arealenhed), men vil reduceres ved øget 

forarbejdningsgrad (Gerber et al., 2011). Ved animalsk produktion udgør emissioner i kæden efter be-

driften og frem til efter forarbejdning typisk kun en mindre andel af den samlede emission  f.eks. for 

smør 15-20% (Flysjø, 2011). For grise- og oksekød er bidraget fra slagteriet endnu lavere og endda i 

nogle tilfælde negativt såfremt, der anvendes systemudvidelse, hvor fortrængte emissioner i forbindelse 

med alternativ anvendelse af biprodukter på slagteriet modregnes (Mogensen, et al., 2015a, Dorca-

Preda et al., 2021). Ved planteprodukter kan andelen af emissionen fra forarbejdning i forhold til pri-

mærproduktionen være højere end ved den animalske produktion. Dette skyldes bl.a., at emissionen 

fra primærproduktionen typisk er numerisk lavere i en planteproduktion sammenlignet med i en ani-

malsk produktion, samtidigt med at der ved bearbejdning af planteprodukter kan ske et større svind i 

mængden således, at emissionen pr. kg produkt stiger.  

Der er som udgangspunkt medtaget studier og resultater fra databaser baseret på data siden 2010, 

dog med enkelte undtagelser, hvor der ikke har været nyere studier. Der er udelukkende medtaget 

resultater fra studier med en direkte sammenligning mellem lande eller systemer, da metode og data, 

som vist i Del 1, kan have betydende indflydelse på resultaterne. 

Denne vidensyntese fokuserer primært på klimabidraget, men fødevareproduktionen påvirker ikke kun 

klimaet, men også andre bæredygtighedskriterier, der er højt prioriteret. Der vil være situationer, hvor 

visse produkter har lav klimapåvirkning, men stor negativ effekt på biodiversitet, økotoksicitet eller dy-

revelfærd – eller vise versa. Hvis forbrugere og politikere skal kunne til at træffe de mest bæredygtige 

valg  er det vigtigt, at undgå en risiko for suboptimering ved udelukkende af fokusere på klima. 
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10. Dansk landbrug i et internationalt perspektiv 

I dette afsnit er der medtaget resultater fra studier, hvor klimabelastningen eller klimaaftrykket fra dan-

ske landbrugsprodukter er sammenlignet direkte med klimaaftrykket fra tilsvarende produkter i et eller 

flere andre lande. Som udgangspunkt er det kun studier, som er repræsentative for den nuværende 

produktion i de lande, der er medtaget, men herudover er der resultater fra andre, mere specifikke stu-

dier som supplement.   

Overordet vil produktionen på bedriften i form af produktionsniveau i mark og stald, fodersammensæt-

ning,, foderoptag og udnyttelsen af protein i husdyrene samt mængden af tildelte næringstoffer i han-

dels- og husdyrgødningen være nogle af de afgørende forhold for klimaaftrykket per kg produkt. Des-

uden kan der være en effekt af de anvendte teknologier, dvs. hvilken staldtype og hvilken metode til 

håndtering af husdyrgødning, der anvendes. Herudover kan geografiske forhold som temperatur og 

nedbør påvirke specielt emissionen af kvælstof, men også af metan fra husdyrgødningen. Endelig vil 

betydningen af f.eks. energiforbruget være afhængig af energikilde og –type, som typisk vil være for-

skelligt fra land til land og over år. 

10.1 Husdyrproduktion 

I Figur 1 er vist fordelingen af forskellige klimabidrag per kg fedt- og proteinkorriget mælk (FPCM) pro-

duceret i seks forskellige mælkeproduktionssystemer. På tværs heraf er det tydeligt, at metan fra dyre-

nes fordøjelse af foderet (enteric fermentation) og emissioner knyttet til produktionen af foder og den 

tilhørende håndtering af gødning (home feed and manure management) er de helt afgørende faktorer 

ved mælkeproduktion, hvorimod f.eks. energiforbrug (electricity at dairy farm) kun udgør meget lille del 

af den samlede emission. På tværs af systemerne er der kun mindre forskelle i det relative bidrag fra de 

forskellige kilder, dog er der nogen forskel i omfanget af klimabidrag fra ændringer i jordens indhold af 

kulstof (soil carbon change). Ændringen i jordens kulstofindhold svarer til at klimaaftrykket reduceres 

med 0,05 kg CO2/kg FPCM (dvs. ca. 5%) i det konventionelle danske system, idet der netto indlejres C i 

jorden.  Tilsvarende reduceres klimaaftrykket med 0,19 kg CO2/kg FPCM (svarende til ca. 20%) i det 

økologiske østrigske system, hvilket primært relaterer sig til andelen af græs i fodersammensætningen. 

Øget andel af græs medvirker til kulstofindlejring og dermed en negativ emission, modsat vil der ved 

f.eks. kornafgrøder typisk være en kulstofudledning og dermed et positivt bidrag til emisisonen.  
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Figur 1 Bidrag til klimaaftryk for mælk produceret i (fra venstre) danske (mixed), engelske (grass) og østrigske 

(mount.) mælkeproduktionssystemer, der er hhv. konventionelle (CONV) og økologiske (ORG). Klimaaftryk i kg 

CO2 ækv.  pr kg fedt- og proteinkorrigeret mælk (FPCM) (Knudsen et al., 2019b). 

 

For grisekød er relationerne anderledes, idet metan udgør en mindre del af det samlede klimabidrag, 

mens foderproduktion og håndtering af gødning, i stald, lager og på marken, er de to helt dominerende 

forhold (Dorca-Preda et al., 2021). Ved Monte Carlo simulering fandt MacLeod et al. (2013), at fire fak-

torer forklarede 82% af variation i klimaaftrykket fra grisekød i UK, nemlig emissionen fra gødning, 

mængden af gødning pr ha, foderoptaget pr gris og andel af soja i rationen til grisene. Set i forhold til 

mælkeproduktionen er det for dyrkning af foder til grisekødsproduktionen karakteristisk, at der her er en 

nettofrigivelse af kulstof fra jorden og dermed et positivt bidrag til emissionen af drivhusgasser. Nettofri-

givelsen skyldes, at produktionen af grisekød hovedsagelig er baseret på korn og andre en-årige af-

grøder, hvor der typisk er en udledning af kulstof i forhold til dyrkning af flerårige afgrøder som græs, 

der er dominerende i mælkeproduktionen, hvor der derfor sker en nettoindlejring af kulstof i jorden. I 

beregninger for dansk grisekød er der en estimeret nettofrigivelse af kulstof fra jorden på 0,15 kg CO2 
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ækv. pr kg grisekød svarende til 6% af den samlede udledning fra primærproduktionen på 2,60 kg CO2 

ækv. Grisekød er i sidstnævnte beregning defineret som den andel af grisen der kan anvendes til hu-

man konsum (Dorca-Preda et al., 2021). 

Generelt vil klimaaftrykket per kg produkt i husdyrproduktion falde med stigende produktivitet, idet fo-

derforbruget til vedligehold for produktionsdyrene reduceres i forhold til forbruget til produktionen og 

samtidigt bliver betydningen af foderforbruget til moderdyrene (køer, grisesøer og høner) lavere. For 

grisekød og kyllingekød samt æg er betydning af foder til moderdyr dog mindre end for mælk og ok-

sekød. Betydningen af produktivitet ses tydeligt for malkekvæg i Figur 2a og b. For den enkelte ko stiger 

klimaaftrykket med stigende mælkeydelse, som det fremgår af Figur 2a, da en højere mælkeydelse 

kræver et højere foderforbrug som er et væsentligt bidrag til klimapåvirkningen. Udtrykt i forhold til kg 

mælk betyder en stigende mælkeydelse per ko per år, derimod et eksponentiel aftagende klimaaftryk 

per kg fedt- og proteinkorriget mælk (FPCM). Effekten vil dog være markant aftagende som vist for 

mælk i Figur 2.b, således at der i lande med en gennemsnitlig mælkeydelse over 4000 kg mælk pr ko 

er stort set samme klimapåvirkning pr kg produkt. Der er dog også variationer i området over 4000 kg 

mælk, således fandt f.eks. Flysjø et al. (2011) ved sammenligning af mælkeproduktionen i New Zealand 

(NZ) og Sverige den laveste emission, 1,00 kg CO2 ækv. pr kg mælk i NZ mod 1,16 i Sverige trods en 

ydelse pr årsko på henholdsvis 4118 kg i NZ og 8843 kg mælk i Sverige. Den lavere klimapåvirkning i 

NZ skyldes bl.a. mindre indkøb af foder og lavere energiforbrug, hvor produktionen i NZ er baseret på 

afgræsning i forhold til opstaldning og fodring indendørs i Sverige. Den angivne emission er før indreg-

ning af bidrag fra kulstofændringer og effekten af ændret arealanvendelse.      
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Figur 2: Klimapåvirkningen pr ko (a) henholdsvis pr kg mælk (b) i forhold til produktionsniveauet i kg 

fedt og proteinkorrigeret mælk (FPCM) pr årsko. Fra Gerber et al. (2011) baseret på nationale gen-

nemsnit ved attributional LCA (A-LCA), protein allokering og indregning af dLUC.  

 

For dansk grisekød har kombinationen af en forbedret effektivitet i mark og stald samt lavere emissioner 

pga. forbedrede teknologier til f.eks. udbringning af husdyrgødning og anvendelse af gødning til biogas 

været hovedårsagerne til, at klimaaftrykket i primærproduktionen fra dansk grisekød er faldet fra 4,1 kg 

CO2 ækv. per kg levende vægt i 1990 til 2,3 kg CO2 ækv. i 2016. I samme periode er produktionen af 

fravænnede smågrise steget fra 21,5 til 32,1 stk. per årsso og foderforbruget per kg tilvækst ved små-

grise og slagtesvin er reduceret (Andersen et al., 2021).  

I Tabel 1 og 2 er vist resultaterne fra studier, hvor klimaaftrykket for produktion i Danmark er sammen-

lignet med produktion i andre lande for henholdvis kvæg- og svineproduktion, samt metode og system-

afgræsning, herunder den funktionelle enhed og datagrundlaget. Tilsvarende er der i Figur 3 vist vær-

dier for klimaaftrykket baseret på opslag i databaser, hvor der er en specifik beregning baseret på dan-

ske produktionsdata. For nærmere definition af metoder mv. henvises til Del 1 af vidensyntesen og de 

referede studier.  
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Der er tre større studier, som inkluderer både mælk og grisekød, hvoraf Lesschen et al. (2011) og Weiss 

& Liep (2012) begge er baseret på data fra 2003-2005, mens Wirsenius et al. (2020) er baseret på data 

fra 2017. I disse studier er både udarbejdet gennemsnit for enkelte lande og i de to første desuden et 

EU genemsnit.. Ud over de i Tabel 1 og 2 angivne klimaaftryk fandt Lesschen et al. (2011) et klimaaftryk 

i Danmark for kyllingekød på 1,6 kg CO2 ækv. pr kg kød, 1,0 kg CO2 ækv. pr kg æg og 17,5 kg CO2 

ækv. per kg for oksekød, alle på niveau eller under EU gennemsnit. Weiss & Liep (2012) estimerede lidt 

højere værdier for de tilsvarende produkter på henholdsvis 3,0, 1,6 og 22 kg CO2 ækv. pr kg, hvilket for 

æg er under EU-gennemsnit, men for kylling- og oksekød er over niveauet som gennemsnit af de 27 

EU lande. For oksekød er sammenligningen af klimaaftrykket mellem forskellige lande påvirket af typen 

af oksekødsproduktion i forhold til f.eks. alder og vægt ved slagtning og andel af oksekød fra henholds-

vis malkekvæg og ammekvæg i de enkelte lande. Studiet af Mogensen et al. (2015b) er medtaget for 

at illustrere denne effekt, hvor handyr fra malkeproduktionssystemer (tyre på 8-9 måneder ved slagt-

ning) i både Danmark og Sverige har et klimaaftryk på 9 kg CO2 ækv. pr kg, mens kødproduktion fra 

relative intensive1 systemer med kødkvæg, har et klimaaftryk på 24 kg CO2 ækv. pr kg baseret på kød-

produktionen fra slagtede ammekøer, kvier og handyr. De to produktionsformer til oksekød – malkerace 

versus kødkvægsracer - giver således markante forskelle i klimaaftryk pr kg oksekød, hvorfor sammen-

ligninger mellem lande baseret på oksekød skal vurderes ud fra andelen af kød fra forskellige produk-

tionsformer.  

I Figur 3, baseret på Quantis World Food LCA database, er der værdier for klimaaftryk for grisekød i fem 

lande, hvor grisekødet i fire af landene (inklusiv Danmark), har et klimaaftryk på ca. 3,6 kg CO2 ækv. pr 

kg levende vægt og kun Portugal har lidt lavere klimaaftryk. For mælk er der resultater fra i alt 20 lande 

med en variation i klimaaftrykket fra ca. 1,1 til 1,8 kg CO2 ækv. pr kg mælk og her ligger Danmark på 

ca. 1,4 kg CO2 ækv. pr kg mælk. 

Overordnet anvendes samme metode, attributional LCA (A-LCA), men der er lidt forskel mht. system-

grænser og allokering på tværs af de referede studier uden at effekten heraf er entydig, undtagen for 

beregninger af ændringer i arealanvendelsen (LUC), hvor metoden i Wirsenius et al. (2020) giver mar-

kant højere bidrag end i de øvrige studier.  

 

                                                           
1 Intensiv kødkvægssystemer bruger racer som f.eks. Limousine modsat en mere ekstensiv race som Skorsk Høj-

land. I intensiv kødkvægsproduktion fodres der med mere koncentreret foder og afgræsses i højere grad på sæd-

skiftegræs, og derved opnås en lavere alder ved kælvning og slagtning end for systemer med de mere eksten-

sive kødkvægsracer. 
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Tabel 1: Studier for mælk og oksekød, hvor klimaaftrykket (CF), ændringen i jordens kulstof (Jord_C), bidrag fra arealændringer (LUC) og areal til foderproduk-

tion (Areal) pr funktionel enhed (FU) for produktion i Danmark er sammenlignet med produktion i andre lande, samt metode,systemafgræsning og datagrund-

laget. 

Kilde Lesschen et al., 2011 Weiss & Leip, 2012 Wirsenius et al., 2020 Guerci et al., 2013 Hietala et al., 2014  

Produkt Mælk Mælk  Mælk (inkl. kød) Mælk Mælk - økologisk 

FU Kg mælk  Kg mælk, 4% fedt efter mejeri Kg mælk Kg EKM Kg EKM 

LCA-
metode 

A-LCA 
Kun køer, ingen allokering 

A-LCA 
Allokering proteinindhold og 
system udvidelse 

A-LCA 
Ingen allokering 
 

A-LCA 
Biologisk allokering 

A-LCA 

Jord-C 1) Kun organiske jorde Ja Nej Ja, inkl. i CF Nej 

LUC 2) Nej iLUC  COC 3) Nej Nej 

Areal Nej Nej Ja Ja Nej 

Datatype EU 27 lande -  
Database (CAPRI, FOA, GA-
INS) 

EU 27 lande – år 2004 
Database (CAPRI) 

Nationale data (13 lande) 
Model ClimAg 

Case bedrifter 
(n=12) 

Gård data (6 lande 34 gårde) 

Land 4) DK Gns. 
EU 

Min Maks DK Gns. 
EU 

Min Maks DK Gns5) Min Maks DK IT +DE DK Gns Min Maks 

CF, CO2-
ækv. 

1,05 1,30 1,05 2,25 1,2 1,0 0,9 1,6 1,22 1,43 1,21 2,08 1,41 1,27 1,28 1,32 1,17 1,52 

Jord-C, 6) 
kg CO2-
ækv. 

    0,3 0,2 -0,1 0,8           

LUC, kg 
CO2 –ækv. 

    0,2 0,2 0 0,8 1,89 2,48 1,47 5,05       

Areal, m2         1,5 2,0 1,2 4,9 1,46 1,11     
1) Ændringer i jordens kulstof pulje 2) Ændringer i arealanvendelsen 3) Carbon opportunity 4) Værdier er i nogle tilfælde aflæst ud fra figurer. 5) Egne beregninger 6) 

Negative værdier betyder indlejring af C i jorden og positive værdier betyder frigivelse af C fra jorden 
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Tabel 1 fortsat 

Kilde Lesschen et al., 2011 Mogensen et al., 2015b 

Produkt Oksekød Oksekød 

FU Kg kød Kg kød  

LCA-metode A-LCA A-LCA 

Jord-C Kun organiske jorde Ja 

LUC Nej iLUC 

Areal Nej ja 

Datatype EU 27 lande 

Database (CAPRI, FOA, GAINS) 

Nationale data 

Land  DK Gns EU Min Maks Handyr  fra malkekvæg Ammekvæg 

DK SE DK SE 

CF, kg CO2-ækv. 18 23 17 42 8,9 9,0 23,1 25,4 

Jord-C, kg   CO2-ækv.     -0,2 -0,4 -4,0 -4,3 

LUC, kg CO2 –ækv.     1,5 1,3 2,8 3,5 

Areal, m2     10,3 9,4 46,2 75,0 

 

 

 

 

 

  



65 

 

Tabel 2: Studier for grisekød, hvor klimaaftrykket (CF) ), ændringen i jordens kulstof (Jord_C), bidrag fra arealændringer (LUC) og areal til foderproduktion 

(Areal)  pr funktionel enhed (FU) for produktion i Danmark er sammenlignet med produktion i andre lande, samt metode,systemafgræsning  og datagrundla-

get.  

Kilde Lesschen et al., 2011 Weiss & Leip, 2012 Kool et al., 2009 Wirsenius et al., 2020 

Produkt Grisekød Grisekød Grisekød Grisekød 

FU Kg slagtekrop (75% af levende)  Kg slagtekrop ab slagteri Kg kød ab slagteri Kg slagtekrop (73 – 80% af le-
vende) 

LCA-
metode 

A-LCA A-LCA 
 

A-LCA A-LCA 
 

Jord-C 1) Kun organiske jorde Ja Ja Nej 

LUC 2) Nej iLUC dLUC COC 3) 

Areal Nej Nej Nej Ja 

Datatype Database (CAPRI, FOA, GAINS) Database (CAPRI) Nationale data National data (11 lande) 

Land 4) DK Gns EU Min Maks DK Gns EU Min Maks DK DE UK NL DK Gns 5) Min Maks 

CF, kg CO2-
ækv. 

3,1 3,5 2,4 7,2 4,9 4,3 2,8 6,0 3,5 3,7 3,5 3,6 2,9 3,6 2,8 6,3 

Jord-C, 6) kg 
CO2-ækv. 

    1,0 1,3 0,1 10,2  
2,2 

 
1,9 

 
2,0 

 
1,8 7) 

    

LUC, kg 
CO2-ækv. 

    1,0 1,3 1,0 8,1 7,9 8,7 7,6 13,2 

Areal, m2             8,9 8,4 6,2 10,8 
1) Ændringer i jordens kulstof pulje 2) Ændringer i arealanvendelsen 3) Carbon opportunity cost 4) Værdier er i nogle tilfælde aflæst ud fra figurer. 5) Egne beregninger 6) 

Negative værdier betyder indlejring af C i jorden og positive værdier betyder frigivelse af C fra jorden 7)  Sum af bidrag fra Jord-C og LUC 
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Figur 3: Klimaaftryk for svinekød og mælk, i kæden frem til det forlader gården, i forskellige europæi-

ske lande baseret på Quantis World Food LCA database, A-LCA og inkl. dLUC (kg CO2 ækv. per kg). 

Ved sammenligning mellem lande med nogenlunde samme produktionsniveau vil effektiviteten (kg 

produkt pr kg foder) i den animalske produktion samt emissionen fra foderproduktion og håndtering af 

husdyrgødningen få afgørende betydningen for klimaeffektiviteten, hvorfor  variationen mellem lande 

påvirkes af f.eks. produktionssystem, teknologier,  geografiske og klimatiske forhold samt emissioner fra 

importerede resourcer. En nærmere analyse heraf er dog ikke mulig ud fra de foreliggende data. Af de 

tre større undersøgelser, præsenterer kun Wirsenius et al. (2020) produktionsdata, der kan understøtte 

tolkningen af variationen i klimaaftryk i de pågældende lande. Det beregnede klimaaftryk i kg CO2 

ækv. per kg produkt (før indregning af arealændringer) og udvalgte nøgletal for mælk og grisekød er 

vist i Tabel 3.  

I Tabel 3 ses, at Brasilien for såvel mælk som grisekød har det klart højeste klimaaftryk per kg produkt. 

Blandt de øvrige lande er klimaaftrykkene 24% og 42% højere for landene med de højeste klimaaftryk 

(når Brasilien ikke er medtaget) i forhold til landene med det laveste klimaaftryk for henholdsvis mælk 

og kød . Wirsenius et al. (2020) angiver, at foderforbruget pr kg mælk eller grisekød er en afgørende 

faktor for forskellene mellem landene, samt forskelle i klimaeffekt af gødningshåndtering, som påvirkes 

af højere temperaturer i de sydeuropæiske lande og USA end i de nordiske lande. Der er dog ingen 

enkeltfaktor, som er dominerende for forskellene mellem landene og Wirsenius et al. (2020) angiver, at 

usikkerheden på estimaterne for klimaaftryk er betydelig uden dog at kvantificere det yderligere. I Ta-

bel 3 er landene rangeret efter klimaaftryk uden indregning af effekten fra arealændringer beregnet 

med carbon opportunity cost metoden (COC). Ved indregning af COC vil klimapåvirkningen øges mar-

kant og i begrænset omfang påvirke rangeringen af landene. Når COC indregnes, har Danmark for 

mælk det 3. laveste og for grisekød det laveste klimaaftryk (Wirsenius et al., 2020). 
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Tabel 3: Klimaaftryk (CF) for mælk og grisekød sorteret efter stigende klimaaftryk, med udvalgte pro-

duktivitets nøgletal, baseret på Wirsenius et al. (2020). 

Mælkeproduktion Grisekød 

Land CF, kg 
CO2 

ækv. pr 
kg 1) 

Foder, kg 
tørstof pr 
kg mælk 

Mælk, 
kg pr 

ko 

Grovfo-
der, % af 
tørstof 

Land CF, kg 
CO2 

ækv. pr 
kg 1) 

Foder,  kg 
tørstof pr kg 

kød 

Grise 
pr 

årsso 

Dgl. til-
vækst, 

g/slagte 
gris 

SE 1,21 1,06 8628 61 PL 2,81 3,21 39 980 

DK 1,22 1,00 9683 60 DK 2,89 3,03 39 980 

DE 1,30 1,10 7780 66 SE 3,04 3,41 33 950 

FR 1,34 1,27 6722 65 DE 3,17 3,09 36 840 

ES 1,37 1,07 8570 58 UK 3,24 3,22 27 870 

NL 1,37 0,99 8587 64 NL 3,39 3,03 35 830 

UK 1,40 1,01 8042 63 FR 3,67 3,17 33 800 

US 1,49 1,01 10457 61 US 3,70 3,21 31 860 

NZ 1,40 1,59 4237 89 IT 3,75 3,34 28 690 

PL 1,44 1,31 6357 73 ES 4,00 3,40 32 730 

IR 1,44 1,37 5220 79 BR 6,28 4,25 30 830 

IT 1,50 1,25 6354 63      

BR 2,08 2,83 1963 92      
1) Klimaaftrykket (CF) er  uden indregning af klimabidrag fra kulstofændringer og LUC  

 

 

10.2 Planteproduktion 

I planteproduktion er emissioner knyttet til gødningen typisk den største post. Dette er illustreret i Figur 4 

fra Knudsen et al. (2014), der viser kilderne til drivhusgasemissioner per kg tørstof i de høstede afgrøder 

i fem forskellige sædskifter, fire økologiske og et konventionelt med forskellige typer af gødning. I studiet 

er der inddraget klimabidraget fra ændringer i jord C fra husdyrgødning og afgrøderne, herunder efter-

afgrøder og grøngødning og via systemudvidelse betydningen for klimaaftrykket af anvendelsen af 

kløvergræs til energiproduktion (Biogas), hvor den fortrængte fosile energi (Avoided CO2, biogas) er 

modregnet i emissionen fra afgrødeproduktionen. Betydningen heraf er tydelig for nettoemissionen i 

de fem sædskifter, hvor f.eks. biogassædskiftet med disse modregninger har en emission tæt på 0, mens 

den direkte emission er 400 g CO2 ækv. pr kg tørstof. Derimod er der ingen modregning i det konventi-

onelle system hvor der udelukkende er brugt handelsgødning. 
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Figur 4: Eksempel på kilder til klimaaftryk i planteproduktion afhængig af sædskifte og produktionssy-

stem, fire økologiske og et konventionelt system, kg CO2 ækv. pr kg afgrøde tørstof høstet (Knudsen et 

al., 2014).  

I grøngødningssædskiftet (Mulching) og biogassædskiftet (Biogas) er der én afgrøde ud af de fire i sæd-

skiftet, som udelukkende dyrkes for at blive anvendt som ”intern” gødning, hvilket illustrerer, at der ved 

produktbaserede LCA studier af planteproduktion er en tidsmæssig udfordring i form af, at de enkelte 

afgrøder ofte indgår i et sædskifte over år med andre afgrøder, som påvirker input og output til de spe-

cifikke afgrøder. Hertil kommer stedsspecifikke effekter som jordbundsforhold og årsvariationer i ned-

bør, der påvirker årets produktion, men som også kan have afledte effekter på de efterfølgende afgrø-

der året efter. Derfor er traditionelle allokeringsmetoder eller systemudvidelser ofte ikke tilstrækkelige 

nuancerede til at opdele effekten på de enkelte afgrøder, som diskuteret af bl.a. Goglio et al. (2018).  

Der er ikke fundet nogen publicerede videnskabelige artikler med sammenligninger af klimaaftryk fra 

planteprodukter mellem lande, hvori der indgår afgrøder dyrket under danske produktionsforhold. Der-

imod findes klimaaftryk for planteprodukter i forskellige lande, inklusiv afgrøder dyrket under danske 

produktionsforhold, i GFLI-databasen (GFLI, 2021). Klimaaftryksværdierne er uden indregning af evt. 

bidrag fra halmanvendelse, herunder klimabidrag fra ændringer i jordens kulstofindhold, og dækker en 

række typiske landbrugsafgrøder byg, hvede, rapsfrø, kartofler og sukkerroer opgjort som klimaaftryk-

ket, indtil produkterne forlader gården, se Figur 5. 

For korn og rapsfrø er klimaaftrykket i Danmark blandt de laveste af de i alt 25 europæiske lande, med 

klimaaftryk f.eks. fra rapsfrø på 0,7 kg CO2 ækv. pr kg. For kartofler og sukkerroer er udledningen pr kg 

produkt generelt meget lavere. Der er kun opgørelser fra fire lande, hvor emissionen på 0,08 kg CO2 

ækv. pr kg kartofler i Danmark er på niveau med gennemsnittet. For sukkerroer er der opgørelser fra 17 

europæiske lande og her er emissionen 0,05 kg CO2 ækv. pr kg i Danmark også på niveau med gen-

nemsnittet.   

 



69 

 

 

 

Figur 5: Klimaaftryk (CF) for plantebaserede landbrugsprodukter (byg, hvede, raps (øverst) kartofler, 

sukkerroer (nederst))i forskellige europæiske lande baseret på GFLI-databasen (GFLI, 2021),kg CO2 

ækv. per kg produkt. Bemærk forskellig skala i de to figurer. 
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11. Konventionel versus økologisk 

Der er og har været en specifik interesse i at sammenligne klimaaftrykket afhængig af, om produktio-

nen gennemføres ud fra de økologiske eller konventionelle produktionsmetoder og regler.  

 

Figur 6 Klimaaftryk for økologiske og konventionelle fødevarer (kg CO2-ækv. per kg) baseret på 50 

peer-reviewede sammenlignende studier af samme produkt (Hashemi et al., 2021) . Produkterne 

spænder fra plantebaserede fødevarer, som frugt og grønt, i den lave ende af skalaen til animalske 

fødevarer, som svinekød og oksekød, i den høje ende af skalaen. Den sorte linje markerer, hvor klima-

aftrykket af økologiske og konventionelle fødevarer er ens. Ved punkter under linjen har den økologi-

ske fødevare et større klimaaftryk end den konventionelle, og ved punkter over den sorte linje har 

konventionelle et højere klimaaftryk end den økologiske. 

I et igangværende review med direkte sammenligninger mellem klimapåvirkning af samme produkt 

ved henholdsvis konventionel og økologisk produktion (Hashemi et al., 2021), er der identificeret 50 

studier, hvor produktionen er i Danmark eller under europæiske produktionsforhold. En nærmere ana-

lyse heraf er under udarbejdelse, men i Figur 6 er klimaaftrykket for de parvise sammenligninger af 

økologiske og konventionelle fødevarer vist. I Figur 7 er der zoomet ind på mælke- og planteprodukter, 

for at opnå en højere detaljeringsgrad. Figurerne viser, at der ikke er nogen entydig forskel i klimaaf-

trykket pr kg produkt ved sammenligning mellem konventionel og økologisk produktion.  
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Figur 7: Klimaaftryk for økologiske og konventionelle plantebaserede fødevarer og mælk (kg CO2-

ækv. per kg) baseret på 39 peer-reviewede sammenlignende studier af samme produkt (Hashemi et 

al., 2021) . Den sorte linje markerer, hvor klimaaftrykket af økologiske og konventionelle fødevarer er 

ens. Ved punkter under linjen har den økologiske fødevare et større klimaaftryk end den konventio-

nelle, og ved punkter over den sorte linje har konventionelle et højere klimaaftryk end den økologiske. 

I Figur 8 er klimabelastningen opgjort pr ha, der medgår til produktionen i de 22 studier med sammen-

ligning mellem konventionel og økologisk produktion, hvor arealet er oplyst. I overensstemmelse med 

andre tidligere opgørelser, hvor klimaaftryk og arealforbrug ved de to produktionsformer blev sammen-

lignet (Kristensen et al., 2020) og review-studier af Meier et al. (2015) og van Wagenberg et al. (2017), 

er der en tydelig lavere emissionen pr ha fra de økologiske produkter end de tilsvarende konventionelle 

produkter, forårsaget af bl.a. af en lavere intensitiv og dermed lavere emission fra inputs og fra selve 

dyrkningen pr ha i de økologiske afgrøder sammenlignet med de konventionelle.  
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Figur 8: Klimabelastningen ved henholdsvis konventionel og økologisk produktion per arealenhed (kg 

CO2-ækv. pr ha) baseret på 22 peer-reviewede sammenlignende studier af samme produkt 

(Hashemi et al., 2021) . Den sorte linje markerer, hvor klimabelastningen per arealenhed af økologiske 

og konventionelle produktion er ens. Ved punkter under linjen har den økologiske fødevare en større 

klimabelastning per arealenhed end den konventionelle, og ved punkter over den sorte linje har den 

konventionelle fødevare en højere klimabelastning per arealenhed end den økologiske. 

I Tabel 4 er vist resultaterne i de studier, der har en direkte sammenligning under danske forhold. De to 

studier af mælk er tidsmæssigt forskudt, hvor Kristensen et al. (2011) er baseret på bedriftsdata fra 2001-

2003 og Knudsen et al. (2019b) er baseret på opgørelser fra 2015, men de viser det samme billede 

med ens klimaaftryk pr kg mælk i de to systemer og det højeste arealforbrug pr kg mælk i det økologiske 

system.  

Der er fire studier af grisekød. Kool et al. (2019) fandt en forskel på 0,5 kg CO2 ækv. pr kg grisekød under 

danske produktionsforhold afhængig af produktionsform. Ved Monte Carlo simulering fandt Kool et al. 

(2019) en standard variation på +/- 0,4, hvorfor forskellen på 0,5 kg CO2 ækv. ikke er statistisk signifikant. 

Samme billede ses ved Dourmad et al. (2014), der finder en spredning på 0,3 kg CO2 ækv. pr kg, hvorfor 

den fundne forskel på 0,2 kg CO2 ækv. mellem økologisk og konventionel produktion ikke er statistisk 

sikker. Olsen et al. (2021) anfører, at beregningerne af det økologiske system er behæftet med større 

usikkerhed end det konventionelle bl.a. begrundet i manglende viden emissionen fra grise på friland 

og i de alternative økologiske stalde til slagtegrisene. I det svenske studie af Zira et al. (2020) er niveauet 
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ens i de to systemer, men væsentligt højere end i de øvrige studier hovedsageligt pga., at der her er 

regnet helt frem til, at kødet er klar til servering. Det kan dog via beregninger baseret på Zira et al. (2020) 

estimeres en udledning på 2,5 kg CO2 ækv. pr kg kød fra primærproduktionen uafhængig af produkti-

onsform. 

Studiet af Knudsen et al. (2014) med planteproduktion er baseret på et sædskifte med vårbyg, heste-

bønner, kartofler og vinterhvede dyrket med gødningstilførsel via handelsgødning i det konventionelle 

system og husdyrgødning i det økologisk afstemt efter typiske mængder i de to systemer. Som gennem-

snit af sædskiftet blev der fundet samme klimaaftryk pr kg tørstof høstet. Opdelt på afgrøder havde den 

økologiske byg et signikant lavere klimaaftryk end konventionelt og modsat for hestebønner, hvor kli-

maaftrykket pr kg tørstof var højest ved økologisk dyrkning (Knudsen et al., 2014).     

På tværs af studier er der generelt et højere arealforbrug pr kg produkt ved økologisk produktion, som 

sammen med det stort set samme klimaaftryk pr kg produkt betyder, at der  er et lavere klimaaftryk pr 

ha ved økologisk produktion i forhold til konventionel ved sammenligning inden for produkt.  
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Tabel 4: Studier af produkterhvor klimaaftrykket (CF), ændringen i jordens kulstof (Jord_C), bidrag fra arealændringer (LUC) og areal til foderproduktion 

(Areal)  pr funktionel enhed (FU) mellem konventionelle og økologiske produktionssystemer under danske eller tilsvarende produktionsforhold samt me-

tode,systemafgræsning  og datagrundlaget.  

Kilde Kristensen et al., 
2011 

Knudsen et al., 
2019b 

Knudsen et al., 
2014 

Zira et al., 2021 Dourmad et al. ,2014 Olsen et al., 2021 Kool et al., 
2009 

Produkt Mælk Mælk Afgrøder Grisekød Grisekød Grisekød Grisekød 

FU Kg EKM ab gård Kg EKM ab gård Kg tørstof ab 
mark 

Kg kød serveret Kg levende ab gård  Kg levende ab gård  Kg kød ab slag-
teri 

LCA-metode A-LCA 
Biologisk 
allokering 

A-LCA 
Biologisk 
allokering 

A-LCA A-LCA 
Ingen alloker-
ing 

A-LCA A-LCAØkonomisk 
allokering 

A-LCA 

Jord-C 1) Ja, incl. in CF Ja ja Ja Nej Nej Ja 

LUC 2) Nej Nej Nej Nej Nej Nej dLUC 

Areal Ja Ja Ja Ja Ja Ja Nej 

Datatype Danske 
bedriftsdata 
N=67 

DK statistik Forsøgsdata Model 
Svenske data 

Bedriftsdata 
6 EU lande 

Danske besæt-
ningsdata 

National data 
(DK) 

System  Konv Øko Konv Øko Konv Øko 3) Konv Øko Konv Øko Konv Øko Konv Øko 

CF, kg CO2-
ækv. 

0,91 0,90 1,06 1,04 0,42 0,44 7,1 7,1 2,25 2,43 2,67 2,89 3,5 4,0 

Jord-C, 4) kg 
CO2-ækv.                    

  -0,05 -0,09 0 -0,2 0,3 0,3     1,6 1,8 

LUC, kg CO2 
ækv. 

            0,6 0,4 

Areal, m2 1,35 1,68 1,0 1,5 1,8 2,5 18 39 4,1 9,1 4,4 6,4   
1) Ændringer i jordens kulstof pulje 2) Ændringer i arealanvendelsen 3) Økologi med gylle 4) Negative værdier betyder indlejring af C i jorden og positive værdier betyder 

frigivelse af C fra jorden 
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12. Diskussion  

Globalt er omfanget af publikationer baseret på LCA i forhold til landbrug og fødevarer steget markant 

siden år 2000, hvor der kun var ganske få publikationer, til at der de seneste år er publiceret over 1000 peer-

reviewede artikler årligt (van der Werf et al., 2020). Trods dette er der kun få studier med direkte sammen-

ligninger af klimaeffektiviteten i landbrugssektoren i forskellige lande. 

12.1 Danmark vs. andre lande 

På tværs af studierne medtaget i denne rapport tegner der sig et billede af, at klimaeffektiviteten, defineret 

som udledning af klimagasser pr kg produkt, i den danske landbrugsproduktion er på niveau med eller i 

den lave ende af gennemsnittet af de lande, som Danmark sammenlignes med inden for studie eller da-

tabase. I to af de større studier, Lesschen et al. (2011) og Weiss & Leip (2012), er det en sammenligning 

mellem EU lande, mens grundlaget for udvælgelse af landene i Wirsenius et al. (2020) er lande med mar-

kedsmæssige interesse for Danmark og globalt betydende producenter, dog med begrænsninger begrun-

det i adgang til data. 

Hermansen og Kristensen (2012) har lavet en vurdering af de to samtidige publikationer, Lesschen et al. 

(2011) og Weiss & Leip (2012), hvor rangeringen af Danmark mht. klimapåvirkning, specielt for grisekød, er 

markant forskellige i de to opgørelser. Hermansen og Kristensen (2012) konkluderede, at den teoretiske 

beregningsmetode af drivhusgasbelastningen per produceret enhed, som beskrevet i Weiss & Leip (2012) 

er solid og rigtig, men at datagrundlaget for enkelte lande ikke er korrekt. Det er også nævnt direkte i Weiss 

& Liep (2012), at data fra Danmark afviger meget fra de nationale statistikker og at i sådanne tilfælde, er 

der foretaget en automatisk regulering for at sikre overensstemmelse mellem datakilderne ved beregnin-

gerne. Tilsvarende har Kool et al. (2013) undersøgt årsagen til forskellen mellem klimapåvirkningen for 

dansk grisekød i Weiss & Liep (2012) og et samtidigt studie af dansk grisekød (Nguyen et al., 2011). Såvel 

Kool et al. (2013) som Hermansen og Kristensen (2012) konkluderer, at de relative høje klimaaftryk for dansk 

grisekød i Weiss & Liep (2012) er forårsaget dels af metodiske forskelle, dels af urealistiske værdier for pro-

duktivitet og gødningsmængder i forhold til normerne.  

Der er ikke i nogen af de refererede studier eller databaser en egentlig analyse af usikkerheden på de 

beregnede klimaaftryk. Som diskuteret af Lesschen et al. (2011) og Weiss et al. (2012), så bidrager data, 

anvendte emissionsfaktorer (EF) og andre modelforudsætninger til usikkerheden. Specielt i studier med top-

down-tilgang vil der være en større usikkerhed på produktionsdata end i studier baseret på bottom-up-

tilgang, hvor data er baseret på specifikke bedriftsdata, men udfordringen kan her være at få repræsenta-

tive data. Også Wirsenius et al. (2020) anderkender disse kilder til usikkerhed, og har angivet, uden nær-

mere definition, en gruppering af lande i tre grupper, hvor der mellem grupperne argumenteres for at være 
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en sikker forskel. Ved denne gruppering er Danmark i gruppen med de laveste klimaaftryk for såvel mælk 

som kød, sammen med henholdsvis fire andre lande for mælk og syv andre lande for grisekød. 

12.2 Økologi versus konventionel 

De refererede sammenlignede studier under danske produktionsforhold viser kun små forskelle i klimaaf-

trykket pr kg produkt for mælk og grisekød afhængig af, om de er produceret under konventionelle eller 

økologiske forhold.  

Baseret på sammenstillingen af studierne i Hashemi et al. (2021) er der ikke nogen generel forskel i klima-

aftryk afhængig af produktionssystem, men det er tydeligt, at der en variation mellem produkter og studier. 

Det bekræftes af, at Meier et al. (2015), som har gennemført et review af 34 LCA studier, f.eks. for kyllingekød 

fandt, at klimaaftrykket fra 1 kg økologisk kyllingekød spænder fra at være 24% lavere til 46% højere end 

fra 1 kg konventionelt kyllingekød, og for 1 kg svinekød fandt de et relativt klimaaftryk fra 11% lavere til 73% 

højere ved økologi sammenlignet med konventionelt. Tilsvarende variationer i klimaaftrykket findes i et re-

view af Van Wagenberg et al. (2017), som desuden understreger behovet for yderligere repræsentative 

data og en vis usikkerhedsmargen i beregningerne, som bør tages med i betragtning ved vurderingen af 

forskelle mellem systemerne. 

Kristensen et al. (2011) fandt, at forskellen på 0,04 kg CO2 ækv. pr kg mælk mellem konventionel og øko-

logisk mælk baseret på 67 danske bedrifter ikke var signifikant og konkluderede desuden, at forskellen 

mellem systemerne er langt mindre end variationen mellem gårde inden for system, se Figur 9. Det under-

streger betydningen af udvælgelse af bedrifter for at sikre repræsentative data for et produktionssystem.  

 

Figur 9: Fordelingen af bedrifter i forhold til klimaaftryk fra produktion af 1 kg mælk opdelt efter produkti-

onssystem, henholdsvis konventionel og økologisk produktion (Kristensen et al., 2011). 
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Meier et al (2015) har identificeret en række områder, som er kritiske ved anvendelse af LCA-studier til 

sammenligning af konventionel og økologiske produktion. Det er bl.a. et behov for bedre data og at emis-

sionskoefficienter for N-omsætning bliver målrettet produktionssystemet, bedre metoder til estimering af og 

indregning af ændringer i jordens N- og C-indhold, og for husdyrsystemer bedre repræsentation af foder-

forsyningen og dyrenes omsætning af N.  Van der Werf et al. (2020) påpeger vigtigheden af at udvide 

sammenligningen mellem produktionssystemer med andre betydende miljøpåvirkninger som jordfrugtbar-

hed, toksicitet og biodiversitet, samt at bruge såvel en produkt- som en arealbaseret enhed ved sammen-

ligninger af produktionssystemer.  Knudsen et al. (2019b) viste f.eks. for mælk i tre europæiske systemer at 

belastningen per kg produkt for toxicitet og biodiversitet var lavere ved økologisk sammenlignet med kon-

ventionel. 

Bidraget fra arealændringer vil have forskellig effekt for økologiske og konventionelle fødevarers klimaaf-

tryk afhængig af hvilken metode der anvendes. Benyttes dLUC vil afgrøder, der er dyrket i direkte forbin-

delse med ændret arealanvendelse, som f.eks. konventionel sojaskrå fra Sydamerika, hvor der er ryddet 

skov får pålagt et stort klimabidrag fra LUC. Det økologiske system er i mindre grad baseret på foder fra 

områder med regnskovsrydning, hvorfor økologiske fødevarer typisk vil tillægges et mindre bidrag fra LUC 

end de tilsvarende konventionelle fødevarer. Det modsatte ses, hvis man medtager et klimabidrag fra indi-

rekte arealændringer, enten i form af iLUC eller COC, hvor man  pålægger alle dyrkede arealer en ensaret 

klimabelastning pr ha. Her vil der således være en direkte sammenhæng mellem arealforbruget til produk-

tion af fødevaren og bidraget fra LUC. Da der generelt er et større arealforbrug til at dyrke de økologiske 

fødevarer (Treu et al., 2017) vil der være et højere bidrag per kg fødevarer fra iLUC eller COC end for den 

tilsvarende konventionelle fødevarer. 

Betragtninger baseret på de enkelte produkter er ikke nødvendigvis gældende ved en overordnet sam-

menligning mellem produktionsformer. Kristensen et al. (2020) fandt ved sammenligning af konventionel 

og økologisk produktion inden for den samme driftsgren, at der ved økologisk produktion er en reduktion i 

klimabelastningen pr. hektar i Danmark på henholdsvis 775 kg CO2 ækv. ved planteavl, 3.600 kg CO2 ækv. 

pr ha ved kvægproduktion og 3.700 kg CO2 ækv. pr ha ved svineproduktion inkl. ændringer i jordens kul-

stofpulje. Hvis der tages højde for den nuværende arealmæssige sammensætning af driftsgrene inden for 

økologisk og konventionel produktion i Danmark blev der estimeret en gennemsnitlig lavere emission fra 

økologiske arealer på 2014 kg CO2 ækv. pr ha., idet der er markant højere andel af det økologiske areal 

med kvægproduktion (34%) mod 20% af arealet med kvægproduktion ved konventionel produktion. Hertil 

kommer, at Kristensen et al. (2020) viste, at den produktbaserede sammenligning ikke svarer til effekten af 

omlægning fra konventionel til økologisk produktion i Danmark. Ved en omlægning til f.eks. økologisk mæl-

keproduktion blev der omlagt arealer, der kom fra konventionel mælkeproduktion såvel som fra konventi-

onel planteavl, hvor konventionel planteavl har betydelig lavere klimaaftryk end økologisk mælkeproduk-

tion pr ha.  
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12.3 Metode 

Alle de refererede studier anvender A-LCA, og de antages at være baseret på repræsentative data for de 

enkelte lande, systemer og produkter, i overensstemmelse med at formålet har været at estimere klimaef-

fektiviteten i den nuværende produktion. Studierne anvender typisk emissionsfaktorer i overensstemmelse 

med IPCC, dog med varierende grad af specifikation i forhold til f.eks. lande og gødningssystemer. Betyd-

ningen heraf blev undersøgt af Wirsenius et al. (2020) som sammenlignede klimaeffektiviteten ved anven-

delse af en generel emissionsfaktor for husdyrgødningen med de nationale emissionsfaktorer og system 

specifikke emissioner. De konkluderede, at det for såvel mælk som grisekød ændrer emissionen markant, 

men dog ikke således at rangeringen af landene i forhold til klimapåvirkningen ændredes væsentligt.  

Der er kun få studier, der har inddraget ændringer i jordens kulstofindhold, og på tværs af disse studier er 

der anvendt forskellige metoder. Ud fra Weiss & Liep (2012) kan det beregnes, at den samlede udledning 

af CO2 fra dyrkningsjorden på EU niveau udgør 17% af udledning fra landbruget, hvorfor indregningen kan 

have afgørende betydning for klimaeffektiviteten.  

Tilsvarende er gældende for bidrag fra arealændring, hvor der er indregnet bidrag baseret på dLUC i et 

studie (Kool et al., 2009) og på iLUC og COC i to andre studier (Weiss & Liep, 2012; Wirsenius et al., 2020), 

og med meget forskellige metoder.  Betydningen af metode understreges af, at Weiss & Liep (2012) fandt 

at bidraget fra LUC på EU niveau i forhold til CF udgjorde fra 9 til 50% afhængig af tre forskellige metoder 

til beregning af LUC. 

12.4 Andre miljøpåvirkningskategorier 

Andre miljøpåvirkningskategorier end de klimarelaterede og arealanvendelsen, er ikke medtaget i de 

større studier med sammenligninger mellem lande, mens der indgår udvalgte andre miljøpåvirkningskate-

gorier i forhold til tab af næringsstoffer, ressourceforbrug, biodiversitet og økotoksicitet i nogle af de studier, 

der sammenligner konventionel og økologisk produktion, bl.a. Knudsen et al. (2019b). I et review-studie 

fandt van Wagenberg et al. (2017) en betydelig variation i den relative miljø- og klimapåvirkning ved øko-

logisk i forhold til konventionel produktion. For griseproduktion var der en variation i den relative miljøpå-

virkningen inden for samme kategori fra 30 til 130% baseret på fire studier, hvilket understreger, at der ofte 

vil være større forskelle indenfor end mellem produktionssystemerne. Der er ikke datagrundlag for at fast-

lægge niveauet i Danmark i forhold til andre lande og for økologisk versus konventionelt er datagrundlaget 

også spinkelt, da toxicitet og biodiversitet og kulstofændringer i jord ikke  er inkluderet i mange studier 

endnu. Knudsen et al. (2019b) har dog vist en lavere miljøbelastning per kg mælk ved økologisk sammen-

lignet med konventionel mht. toxicitet, biodiversitet og ressourceforbrug i et studie af østrigsk, engelsk og 

dansk mælkeproduktion.  
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13. Opsummering og forskningsbehov 

Med udgangspunkt i ”Vidensyntese om livscyklusvurderinger og klimaeffektivitet i landbrugssektoren: Del 1 

Fødevarer” og indeværende ”Vidensyntese om livscyklusvurderinger og klimaeffektivitet i landbrugssekto-

ren: Del 2 Landbrugsproduktionen” samt beskrivelse af igangværende forskningsaktiviteter i Appendix 1 er 

der nedenstående listet en række områder, hvor der er behov for forsknings-, udviklings-  og implemente-

ringsaktiviteter i forhold til opgørelser af klimapåvirkningen.  

Denne vidensyntese Del 1 og 2 gennemgår den tilgængelige viden omkring metoder til beregning af fø-

devarernes klimaaftryk samt de data, der er tilgængelige omkring klimaaftryk for forskellige fødevarer og 

klimaeffektiviteten ved produktion i Danmark sammenlignet med andre lande samt for økologiske og kon-

ventionelle fødevarer. Overordnet viste denne gennemgang et spinkelt datagrundlag og behov for mere 

viden – både mht. klimaeffektivitet i landbruget og klimaaftrykket fra fødevareproduktionen og i relation til 

LCA-metoden. 

13.1 Klimaeffektivitet i landbruget 

Ved vurdering af klimaeffektiviteten ved produktion af danske landbrugsprodukter sammenlignet med an-

dre lande er datagrundlaget meget begrænset i form af tre studier, der fokuserer på animalske produkter 

samt to databaser der fokuserer på europæisk (inkl. dansk) planteproduktion. Datagrundlaget er derfor 

spinkelt i forhold til at kunne besvare spørgsmålet fyldestgørende. Udvikling af en internationalt anerkendt 

metode og udbygning af de nationale databaser med de nødvendige data, herunder en mere nuanceret 

beskrivelse af emissionsfaktorerne, er afgørende for en løbende opdateret viden om klimaeffektiviteten i 

Danmark og ved sammenligning med andre lande. 

De produktbaserede klimaaftryk baseret på A-LCA er en beskrivelse af den nuværende situation i de pro-

duktionssystemer vi kender i dag. Men fremtidige produktionssystemer vil se anderledes ud, og der er behov 

for modellering af forskellige fremtidsscenarier og tilhørende produktionssystemer samt udvikling af meto-

der, der kan estimere effekten både på klimaeffektiviteten samt andre højt prioriterede bæredygtigheds-

kriterier. Et specifikt aspekt i modelleringen er at kunne håndtere de stadigt mere komplekse, cirkulære 

systemer med produktion af flere forskellige produkttyper (fødevarer, energi, gødning, fiber mv.). Dette gæl-

der også for at kunne modellere de økologiske systemer, der ofte er mere komplekse end de konventionelle 

systemer, og hvor der er brug for mere viden om danske systemer. 

Derudover er der behov for udvikling af LCA-metoden til at inkludere tiltag, såvel systemiske som manage-

mentmæssige, der påvirker landbrugsproduktionens klimaeffektivitet og bæredygtighed. Dette behov er 

der på nationalt niveau for at sikre, at tiltag til forbedringer af klimaeffektiviteten afspejles i den nationale 

opgørelse, men også på bedriftsniveau for at sikre motivationen hos landmændene til at implementere 
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tiltag målrettet klimaeffektivitet. Dette gælder især, hvis beregning af klimabidrag på bedriftsniveau i frem-

tiden skal anvendes i reguleringen af udledningen. For at undgå suboptimering på bedriftsniveau kun med 

i forhold til klima, er det vigtigt, at de anvendte beregningsmetoder samtidig estimerer påvirkning af andre 

højt prioriterede bæredygtighedskriterier, samt productivitet og økonomi. 

13.2 Fødevarer 

Ved gennemgangen af databaser med klimaaftryk for fødevarer blev det klart at nogle lande, herunder 

især Frankrig, men også Schweiz, Sverige og Holland har større LCA-databaser for den nationale fødeva-

reproduktion. På tværs af studier og databaser er der betydelige forskelle i klimaaftrykket for de samme 

fødevarer som kan henføres til forskelle i de anvendte metoder, herunder A-LCA og C-LCA og inkludering 

af arealændringer ved enten dLUC eller iLUC, som kan give betydende variationer i de beregnede klima-

aftryk. Der er derfor behov en løbende udvikling af mere ensartede retningslinjer evt. differentieret efter 

målgruppen – fødevareproducenter, detailkæder eller forbrugeren. Det er helt afgørende, at dette foregår 

i et internationalt forum og på tværs af produktkategorier for at sikre, at de samme bidrag medtages på 

tværs af produkter og at allokering af bidragene til produkterne sker på en entydig måde. Et eksempel 

herpå er arbejdet i EU-kommissionen i form af Produkt Environmental Footprint (PEF). Mærkning af fødeva-

rer i forhold til klima og andre bæredygtighedskriterier baseret på LCA er teoretisk muligt, men der er behov 

for en nærmere analyse af, hvor detaljeret det kan og skal laves i forhold til krav til primære data, løbende 

opdatering heraf, inkludering af forbedringstiltag og sikkerheden på klimaaftrykket. Mærkning specifikt for 

alle produkter er ressource krævende med det betydelige antal fødevarer og produkter, der markedsføres 

og de løbende ændringer der foretages i proceskæden. Der er derfor behov for analyser af grænsen mel-

lem at sikre pålidelige beregninger og detaljeringsgraden, herunder at ændringer i produktion kommer til 

udtryk i mærkningen af de enkelte fødevarer.  

De enkelte fødevarers klimapåvirkning er oftest angivet pr. kg fødevare, nogle gange har man også udtrykt 

klimaaftrykket pr. kg protein i fødevarerne eller i forhold til energiindholdet i fødevarerne. Men at sammen-

sætte en fuld kost er meget mere end bare at tildele en mængde protein og energi, og derfor arbejdes der 

med forskellige tilgange på at udvikle en ny funktionel enhed, hvor fødevarernes aftryk sættes i forhold til, 

hvordan denne fødevare alt i alt bidrager med næringsstoffer til den samlede kost. Området er kompleks 

og der er behov for at arbejde videre med denne problemstilling. 

13.3 Livscyklusvurderingsmetode og international harmonisering 

Livscyklusvurderingsmetoden (LCA) er og vil også fremover være en metode, der er under konstant udvik-

ling i forhold til f.eks. at kunne tage hensyn til kompleksiteten i systemerne, herunder f.eks. cirkulære syste-

mer, tilgængelighed af data samt ikke mindst relevante miljøpåvirkningskategorier. Metoden som sådan 

skal derfor ikke begrænses og skal være under fortsat forskningsmæssig udvikling, men der er et behov for 

at analysere og dermed sikre, at de metoder, der anvendes og implementeres i praksis, er i overensstem-



81 

 

melse med den internationale harmonisering af LCA-metoden og de opstillede formål i de konkrete situa-

tioner. EU Kommisionen anbefaler således at anvende de harmoniserede guidelines fra EU, Product En-

vironmental Footprint (PEF) (EC, 2021). 

Denne vidensyntese fokuserer primært på klimabidraget, men fødevareproduktionen påvirker ikke kun kli-

maet, men også andre bæredygtighedskriterier, der er højt prioriteret. Der vil være situationer, hvor visse 

produkter har lav klimapåvirkning, men stor negativ effekt på biodiversitet, økotoksicitet eller dyrevelfærd 

– eller vise versa. I guidningen af forbrugere og politikere til at træffe de mest bæredygtige valg som sam-

tidig kan understøtte en klima- og miljøoptimering af vores fødevareproduktion – er det vigtigt, at undgå en 

risiko for suboptimering ved udelukkende af fokusere på klima. På den baggrund er der behov for videre-

udvikling både af metoder, påvirkning og definering af de nødvendige data for kategorier som biodiversi-

tet, jordkvalitet, kulstoflagring og økotoksicitet samt effekt på andre økosystemtjenester og dyrevelfærd. 

Derudover der er brug for analyse af og udvikling af LCA-metoden til fremadrettet at kunne inkludere flere 

af FN’s bæredygtighedsmål i vurdering af landbrugs- og fødevarers bæredygtighed. Det vil særligt være i 

forhold til at understøtte verdensmål 12: Ansvarligt forbrug og produktion, hvor målet skal sørge for, at for-

brug og produktion i 2030 er bæredygtigt. Hertil kommer en udvikling af LCA-metoden, hvor de lokale mil-

jøpåvirkningskategorier kan kobles til geografi, altså stedbundne miljøpåvirkninger, f.eks. at N-udledning 

har forskellig miljøpåvirkning afhængig af, hvor den foregår. 
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Appendix 1   

Oversigt over dansk forskning indenfor LCA – fødevarer og landbrug-  

I bestillingen af denne vidensyntese om livscyklusvurdering har Landbrugsstyrelsen bedt om en oversigt 

over ’igangværende eller kommende relevant dansk forskning indenfor området’. 

For at sikre en repræsentation af relevante danske forskningsmiljøer, har AU rundsendt nedenstående 

skema til de danske universiteter og andre danske institutioner der,  forfatterne bekendt, arbejder inden for 

området. Ved henvendelsen har AU bedt dem beskrive de projekter, de p.t. deltager i, hvor der indgår ana-

lyser baseret på LCA-metoden, og hvor klimaaftryk bestemmes for danske fødevarer eller fødevareproduk-

tionssystemer. Der er således tale om ikke alene egentlige forskningsprojekter, men også udviklings- og 

mere rådgivningsprægende aktivitet.  

De modtagne svar indgår uredigeret i Tabel A1 og A2 opdelt på danske universiteter og andre institutioner. 

  



85 

 

Tabel A1: Oversigt over igangværende eller kommende forskning om klimapåvirkning fra danske føde-

varer/dansk landbrug baseret på LCA – danske universiteter 

Institution 
 

Projekttitel Periode 
(evt.) 

Finansiering 
(evt.) 

Hvilke danske fødevarer/pro-
duktions-systemer indgår i LCA 
analysen 

AAU 
1) 

Circular bioeconomy and life cy-
cle assessment of beef 

2020-
2023 

MADE Oksekød 

AAU Getting the Data Right 2021-
2025 

KR Foundation Forventeligt alle afgrøder og dyr 
i FAOSTAT samt forarbejdning 
af ca. 300 fødevarer. Desuden 
indeholder databasen alle pro-
dukter i alle lande i hele verden: 
dette udarbejdes med en detal-
jeringsgrad på 1000-2000 pro-
duktkategorier og 50-60 
lande/regioner 
https://www.en.plan.aau.dk/ge
tting-the-data-right/  

AAU Fiskens Fodaftryk 2020-
21 

Fiskeaf-
giftsfonden 

Fisk fra vild fangst 

AAU Aquahealth 2020-
23 

ERA-NET Akvakultur 

AU-AGRO 
2) 

CSR-Pork 4.0 2017-
2021 

GUDP Svinekød – Slagtesvineproduk-
tion, konv. 

AU-AGRO EFFORT – Value added through 
efficient organic pig production 

 INNO Svinekød - økologi 

AU-AGRO Slagtelams klimabelastning 2021 PAF Lamme- og fårekød 

AU-AGRO Bæredygtig slagtekalvefodring 2021 KAF Oksekød – slagtekalve, konv. 

AU-AGRO GroBeat – High quality grass-fed 
organic beef for sustainable 
eating behavior 

2021-
2024 

GUDP Oksekød – ungdyr, konv. – inno-
vative systemer 

AU-AGRO Øko Ungtyre klima 2021 KAF Oksekød - Ungtyreproduktion, 
økologi 

AU-AGRO Reduceret klimaaftryk på ko og 
bedriftsniveau 

 MAF Mælk og oksekød 

AU-AGRO Green-Egg – Greening of or-
ganic egg production 

2017-
2021 

NAER Æg - økologi 

AU-AGRO Climateveg 2019-
2022 

GUDP Grøntsager – Drivhus og friland, 
økologi 

AU-AGRO SustainOrg 2019-
2022 

GUDP Kost/fødevaredatabase – 
økologi 

AU-AGRO MIXED 2020-
2024 

EU H2020 Skovlandbrug og mixed (blan-
dede systemer) 

AU-AGRO ClimOptic 2019-
2022 

GUDP Økologiske gødninger/sæd-
skifter 

AU-AGRO PATHWAYS 2021-
2026 

EUH2020 Grisekød 

AU-AGRO OUTFIT 2021-
2024 

GUDP Økologisk Skovlandbrug 

AU-AGRO GrassTools 2021-
2026 

Innovations-
fonden 

Græs og græsprotein 

https://www.en.plan.aau.dk/getting-the-data-right/
https://www.en.plan.aau.dk/getting-the-data-right/
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AU-AGRO Tillægsprojekt til arbejde vedr. 
baggrund for klimavenlige og 
bæredygtige kostråd 2021 

2020-
2021 

Supplerende 
opgave til 
DTUs ramme-
aftale om 
forskningsba-
seret myndig-
hedsbetjening 
fra FVST 

Revision af listen over fødeva-
rers klimaaftryk med fokus på 
de fødevarer, der indgår i kost-
undersøgelsen 

KU IFRO 3) PP-Pig (Prioritering af bæredyg-
tighedsdimensioner med hen-
blik på positionering af dansk 
grisekød) 

2020 – 
2021 

Svineafgifts-
fonden 

Svinekød, konventionelt og 
økologisk 

KU 4) Nutri2Cycle (Closing the transi-
tion towards a more carbon and 
nutrient efficient agriculture in 
Europe) 

2018-
2024 

EU: H2020-
SFS-2016-
2017 

Vurderer en lang række forskel-
lige teknologier som øger cirku-
lariteten i landbrugsprodukti-
onssystemer. I en dansk sam-
menhæng analyseres specifikt 
forsuring (kemisk og biologisk) 
af gylle og hvordan det kan 
hjælpe med at gøre husdyrpro-
duktion mere bæredygtig.  

KU FertiCycle (New bio-based ferti-
lisers from organic waste upcy-
cling) 

2020-
2024 

EU: H2020-
MSCA-ITN-
2020 

Der analyseres flere biobase-
rede gødninger og hvordan 
landbrugssystemer kan gøres 
mere cirkulære og bæredygtige 
ved at anvende dem. For Dan-
mark undersøges hvordan ef-
terafgrøder kan anvendes til 
biogasproduktion samt hvordan 
slam kan bruges til at producere 
biochar. 

KU WALNUT: Closing waste water 
cycles for nutrient recovery 

2021-
2025 

H2020-RUR-
2018-2020 

Undersøger metoder hvormed 
spildevandsslam kan recirkule-
res til landbrugsjord. Der er 
endnu ikke valgt hvilke cases 
der skal undersøges, men der er 
ingen Danske virksomheder 
med. 

KU ) Local Nuts 2022-
2023 

Promilleaf-
giftsfonden 

Hasselnød, valnød og kastanje 

DTU 5) 
AU-AGRO 

 Carbon Footprint reduction of 
transition to a Diet adhering to 
the Danish Climate-Friendly 
Food-Based Dietary Guidelines: 
Comparison of Two Carbon 
Footprint data sets. 
 

Slut 
dec. 
2021 

FVM Inkl opdateret tabel med CF for 
fødevarer der indgår i nærings-
beregninger af kostundersøgel-
sen 2011-2013 

1) Aalborg Universitet, Institut for planlægning 
2) Aarhus Universitet, Institut for Agroøkologi 
3) Københavns Universitet, Institut for Fødevare- og Ressourceøkonomi 
4) Københavns Universitet, Institut for Plante- og Miljøvidenskab 
5)  Danmark Tekniske Universitet 
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Tabel A2: Oversigt over igangværende eller kommende aktiviteter om klimapåvirkning fra danske føde-

varer/dansk landbrug baseret LCA – ikke universitets institutioner 

Institution 
 

Projekttitel Periode 
(evt.) 

Finansiering 
(evt.) 

Hvilke danske fødevarer/pro-
duktions- systemer indgår i LCA 
analysen 

Concito 1) Den store klimadatabase, ver-
sion 2 

2021-
2022 

 500+ forskellige fødevaretyper 

Innovations-
center ØL 2) 

Winter Feeding of Organic 
Sows (WI-FI) 

-2023 GUDP Grøn protein/pulp, mask 

Innovations-
center ØL 

Pathways for transitions to 
sustainability in livestock hus-
bandry and food systems 
(Pathways) 

- 2025 H2020 Foder, kød, mælk 

Innovations-
center ØL 

Værdiskabelse med grøn pro-
tein (Græsprof) 

-2023 GUDP Grøn protein 

SEGES, SDU Resource efficient pig produc-
tion with the use of Life Cycle 
Assessment and circular 
economy 

2021-
2024 

Innovation 
Fund Den-
mark 

Svinekød - primær produktion 

SEGES 
3) 

Klimavenlig dansk kalve- og 
oksekødproduktion 

2022 Kvæg-af-
gifts-fonden 

Kalve- og oksekødproduktion 

SEGES Klimaaftryk på foderet. 2022 Promille-af-
gifts-fonden 

Afgrøder 

SEGES Klimavenlig produktion af 
plantebaserede fødevarer fra 
danske ærter 
(KlimÆPro) 

2021-
2025 

GUDP Ærter 
link 

2.-0 LCA con-
sultants 
4) 

Den Store Klima Database 2021-
2022 

Salling 
Fondene 

Alle afgrøder og dyr i FAOSTAT 
500+ fødevarer 
Link 

2.-0 LCA con-
sultants 

Danish Crown 2020- Danish 
Crown 

Alle relevante foderafgrøder 
brugt af kvæg og svin i Dan-
mark 
Svinebrug, mælkebrug og kød-
kvægsbrug i DK 

2.-0 LCA con-
sultants 

Arla Foods 2011- Arla Foods Alle relevante foderafgrøder 
brugt af mælkekvæg i Danmark 
Mælkeproduktion 

2.-0 LCA con-
sultants 

iLUC model 2011- 2.-0 LCA 
consultants 

Miljøpåvirkninger fra land use 
changes forårsaget af fx føde-
varers arealforbrug. 
Link 

2.-0 LCA con-
sultants 

Getting the Data Right 2021-
2025 

KR Founda-
tion 

Forventeligt alle afgrøder og 
dyr i FAOSTAT samt forarbejd-
ning af ca. 300 fødevarer. Des-
uden indeholder databasen 
alle produkter i alle lande i hele 
verden: dette udarbejdes med 
en detaljeringsgrad på 1000-

https://gudp.lbst.dk/nyheder/nyhed/nyhed/nyt-projekt-vil-booste-aerterne-og-producere-klimavenlige-plantebaserede-foedevarer/
https://denstoreklimadatabase.dk/
https://lca-net.com/projects/show/indirect-land-use-change-model-iluc/
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2000 produktkategorier og 50-
60 lande/regioner 
Link 

2.-0 LCA con-
sultants 

Life cycle assessment of or-
ganic residues recycling at 
DAKA 

2019-
2021 

DAKA Behandling af organiske rest-
produkter fra landbrug, føde-
vareindustri og restauran-
ter/storkøkkener 
Link 

2.-0 LCA con-
sultants 

Life cycle assessment (LCA) of 
Kangamiut Seafood products 

2020-
2021 

Kangamiut 
Seafood 

Cod, prawns, salmon 

1) Danmarks grønne tænketank CONCITO blev stiftet den 1. september 2008. CONCITOs formål er at med-
virke til en lavere udledning af drivhusgasser. Et netværk med omkring 100 virksomheder, forskere, organisa-
tioner og personer som medlemmer. 

2) Innovationscenter for Økologisk Landbrug etableret 1. juli 2021 fra tidligere SEGES Økologi Innovation og 
Økologisk Landsforenings landbrugsafdeling.  

3) SEGES er en faglig del af erhvervsorganisationen Landbrug & Fødevarer. SEGES er opdelt i tre hovedområ-
der: Innovation, Digital og Kommercielle aktiviteter. 

4) 2.-0 LCA consultants er en konsulentvirksomhed, der arbejder på offentligt finansierede forskningsprojekter, 
for private virksomheder samt for NGO’er. 

  

https://www.en.plan.aau.dk/getting-the-data-right/
https://lca-net.com/projects/show/life-cycle-assessment-of-organic-residues-recycling-at-daka/
https://da.wikipedia.org/wiki/Landbrug_%26_F%C3%B8devarer
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Appendix 2 

Bestillingen til AU fra Ministeriet for Fødevarer, Landbrug og Fiskeri 

 

Formål  

Landbrugets udledninger af drivhusgasser, landbrugets klimaeffektivitet og vurderingen af, om det danske 

landbrug er klimaeffektivt i en international kontekst, bliver ofte diskuteret. Diskussionen vedrører ofte de 

antagelser, databegrænsninger, afgrænsninger og usikkerheder, der er forbundet med livscyklusvurderin-

ger (LCA). Imidlertid er der stor interesse for klimaaftrykket for forskellige fødevarer og for klimaeffektiviteten 

i det danske landbrug og for danske fødevarer sammenlignet med udenlandske fødevarer– bl.a. fra forbru-

gerne, der ønsker kendskab til, hvilke fødevarer der er mest klimavenlige. Ligeledes efterspørger offentlige 

myndigheder i Danmark, herunder kommuner, en valid metode til at opgøre og sammenligne forskellige 

fødevarers klimaaftryk. 

I det lys er der behov for at samle, forbedre og opdatere vidensgrundlaget om klimaeffektiviteten af for-

skellige former for landbrugsproduktion (økologisk og konventionel) samt klimaaftrykket af forskellige fø-

devarer, herunder fødevarer produceret i Danmark sammenlignet med andre lande (eksempelvis EU-27-

lande). 

Der ønskes udarbejdet en vidensyntese, som dels redegør for nyeste viden om klimaeffektiviteten af dansk-

producerede fødevarer sammenlignet med andre lande, dels beskriver forskellige tilgange til livscyklus-

analyser til dette formål, herunder anvendelse, certificeringer, metodiske tilgange, funktionelle enheder, 

øvrige bæredygtighedskriterier, afgrænsninger og usikkerheder mv. Ministeriet for Fødevarer, Landbrug og 

Fiskeri (FVM) ønsker, at arbejdet i videst mulige omfang (inden for rammerne af arbejdsprogrammet og 

formålet med vidensyntesen) inddrager andre vidensinstitutioner. For at understøtte dette vil FVM sende 

begge delleverancer i høring. Det vil være formålstjenstligt, at vidensyntesen kan bidrage til at understøtte 

arbejdet på EU-niveau, der vedrører PEF (Product Environment Footprint) inden for landbrugs- og fødeva-

reområdet. 

Basis for vidensyntesen 

Vidensyntesen skal bygge på et litteraturstudie af relevante publikationer og beregningsmetoder for føde-

varer, der er produceret i Danmark og sammenlignelige lande. Nogle af de relevante kilder, som ønskes 

vurderet, er (ikke udtømmende liste): Lesschen et al. (2011), Weiss & Leip (2012), Poore and Nemecek 
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(2018), Mogensen et al, Elin Röös, Torben Chrintz, Searchinger et al. (2020), RISE, Moberg et al. ,(2019) Uni-

lever CO2-beregner, WSP, EXIOBASE, CONCITO (den store klimadatabase), Climate Cloud, EU’s BioGrace 

værktøj og DTU/AU tal2.  

 

Fsva. den store klimadatabase bemærkes det, at DTU primo 2021 leverer et notat om eventuelle udfordrin-

ger i forhold til den metode, der anvendes af CONCITO ved opgørelsen af klimaaftrykket fra fødevarer. 

Disse resultater indarbejdes i vidensyntesen.   

Vidensyntesen ønskes udarbejdet på dansk. 

Disposition 

Følgende disposition kan bruges som udgangspunkt til at lave vidensyntesen: 

 

Del 1 

Gennemgang af forskellige tilgange til LCA af landbrugsproduktion og fødevarer med fokus på vurdering 

af klimaaftryk: 

a. Hvilke spørgsmål kan livscyklusanalyser svare på og hvilke spørgsmål kan f.eks. attributive 

analyser (A-LCA) og konsekvensanalyser (C-LCA) svare på? Hvornår bør man anvende 

input-output LCA-vurderinger og proces LCA-vurderinger? 

b. Hvornår og hvordan benyttes dLUC og iLUC? 

c. Hvilke funktionelle enheder benyttes der i livscyklusanalyser, og hvad er fordele og ulem-

per ved brug af de forskellige?  

d. Hvorfor er der forskellige tilgange, og hvad består forskelle i (fordele/ulemper), herunder 

for forskellige produktionsformer som konventionel produktion og økologisk produktion? 

e. Hvilke antagelser og afgrænsninger er centrale for de forskellige metoder, herunder bl.a. 

vedr. dLUC, iLUC og ’opportunity cost’? 

f. Hvordan indgår og håndteres øvrige bæredygtighedskriterier så som biodiversitet, jord-

frugtbarhed og kulstofopbygning, øko-toksitet, næringsstoftab, dyrevelfærd, vandmiljø 

mm.? 

g. Hvordan håndteres usikkerheder? 

h. Hvilke databaser findes der til at foretage livscyklusanalyser, og hvad er fordele og ulem-

perne ved de forskellige (f.eks. primær og sekundær data)? Hvilke databaser er mest an-

vendt i Danmark? 

                                                           
2 Bliver lavet i forbindelse med DTU/AU projektet Tillægsprojekt til arbejde vedr. baggrund for klimavenlige og bære-

dygtige kostråd 2020. 
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i. Har andre lande eller myndigheder/organisationer (FN, OECD, EU) lagt sig fast på en me-

tode eller har anbefalinger til anvendelse af metoder?  

j. På baggrund af ovenstående punkter hvilke metoder vil AU anbefale anvendes til hvilke 

formål? 

 

Del 2 

Vurdering af udvalgte fødevarers klimaaftryk (f.eks. oksekød, svinekød, kylling, æg, mælk og tomater) i Dan-

mark sammenlignet med andre lande, for henholdsvis økologisk og konventionel produktion:  

k. Vurdering af udvalgte fødevarers klimaaftryk på baggrund af systematiske LCA (fordelt 

på økologisk og konventionel produktion)? 

l. Vurdering af klimaaftrykket ved produktion af udvalgte fødevarer sammenlignet med an-

dre lande (eksempelvis EU-27) (fordelt på økologisk og konventionel produktion, samt 

med fokus på de forskellige led i værdikæden produktion, forarbejdning, distribuering og 

forbrugeren)? 

m. Er der væsentlige forskelle på vurderinger af landbrugsproduktioners klimaeffektivitet af-

hængig af valg af LCA-metode, herunder f.eks. A-LCA/C-LCA og inddragelse af 

dLUC/iLUC? 

Generelt er det centralt, at det i vurderingen af klimaeffektivitet for de forskellige fødevarer tydeligt fremgår, 

hvilken metodik der anvendes (A-LCA/C-LCA, samt, hvis muligt, forskellige funktionelle enheder for føde-

varerne). Graden af detaljeringsgraden for det benyttede data skal diskuteres. Det er også vigtigt, at der 

tages stilling til inddragelse af dLUC/iLUC, og det vil under alle omstændigheder være fordelagtigt, hvis 

bidragene fra dLUC/iLUC fremgår af resultaterne. Det vil også være fordelagtigt, hvis der tages stilling til 

påvirkningen på øvrige bæredygtighedskriterier.  

Øvrige områder der ønskes belyst 

Generelt er det vigtigt, at referencerne for klimaeffekterne fremgår tydeligt, og at datagrundlaget og me-

toderne vurderes.  

Når der mangler viden/data til at besvare dele af de elementer og spørgsmål, som ønskes besvaret i vi-

densyntesen, skal rapporten belyse dette vidensbehov. Især for Del 2 er det – hvis det nuværende datama-

teriale eller de eksisterende studier ikke er tilstrækkelige til at besvare spørgsmålene fyldestgørende - cen-

tralt, at det beskrives, hvilke typer af studier og metodedesign, der er behov for, for at kunne besvare spørgs-

målene, samt omfanget af disse. Samtidig skal der gives bud på, hvilke forskningsindsatser, og deres om-

fang, som tænkes at kunne dække dette vidensbehov.  

Endvidere bedes rapporten indeholde en orientering om igangværende eller kommende relevant dansk 

forskning inden for området. 



Om DCA
DCA - Nationalt Center for Fødevarer og Jordbrug er den faglige indgang til jordbrugs- 
og fødevareforskningen ved Aarhus Universitet.

Centret omfatter institutter og forskningsmiljøer, der har aktiviteter på jordbrugs- og
fødevareområdet. Det er primært Institut for Agroøkologi, Institut for Husdyrvidenskab,
Institut for Fødevarer, Center for Kvantitativ Genetik og Genomforskning samt dele af
Institut for Ingeniørvidenskab.

Aktiviteterne i DCA understøttes af en centerenhed, der varetager og koordinerer  
opgaver omkring myndighedsbetjening, erhvervs- og sektorsamarbejde, internationalt
samarbejde og kommunikation.

Forskningsresultater fra DCA
Resultater fra forskningen publiceres i internationale, videnskabelige tidsskrifter. Publika-
tionerne kan findes via universitets publikationsdatabase (pure.au.dk).

DCA rapporter
DCAs rapportserie formidler hovedsageligt myndighedsrådgivning fra DCA til Miljø- og
Fødevareministeriet. Der kan også udgives rapporter, som formidler viden fra forskning-
saktiviteter. Rapporterne kan frit hentes på centrets hjemmeside: dca.au.dk.

Nyhedsbreve
DCA udsender et nyhedsbrev, der løbende orienterer om jordbrugs- og fødevareforsk-
ningen og herunder om nye forskningsresultater, rådgivning, uddannelse, arrangement-
er og andre aktiviteter. Det er gratis at tilmelde sig nyhedsbrevet, og det kan ske på  
dca.au.dk. 
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Denne vidensyntese om livscyklusvurderinger og klimaeffektivitet i landbrugssektoren er udarbejdet af for-
skere ved Aarhus Universitet på baggrund af en bestilling fra Landbrugsstyrelsen (LBST).

Vidensyntesen er udarbejdet i to dele, hvor der i del 1 indledningsvis gives en introduktion til livscyklusvurde-
ringer (LCA). Herefter er der en gennemgang af de databaser og beregningsmodeller, der anvendes kom-
mercielt og i forskningen i Danmark og internationalt omkring fødevarernes klimaaftryk, efterfulgt af konkrete 
eksempler på klimaaftrykket fra udvalgte fødevarer på tværs af de forskellige databaser. Afslutningsvis en 
diskussion af variationen i klimaaftrykket for udvalgte fødevarer og mellem forskellige fødevarekategorier i 
forhold til de i bestillingen rejste spørgsmål omkring forskellige tilgange til gennemførelsen af LCA. Del 1 er 
således målrettet klimaaftrykket fra forbruget af fødevarer i Danmark, mens del 2 omhandler klimaeffektivi-
teten ved landbrugsproduktionen i Danmark sammenlignet med andre lande, samt effekten af henholdsvis 
konventionel og økologisk produktion på klimaeffektiviteten. Afslutningsvis er der en oversigt over igangvæ-
rende dansk forskning i relation til klimaberegninger baseret på LCA og fødevarer.
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