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京郊有机作物种植的经济效益与环境影响 
 

乔玉辉 1, 李  强 2,3, 甄华杨 1,4, 冯  旭 1, 张宝贵 2 
(1. 中国农业大学资源与环境学院  北京  100193; 2. 中国农业大学土地科学与技术学院  北京  100193; 3. 中原食品实验室  

漯河  462000; 4. 丹麦奥胡斯大学农业生态系  丹麦  Tjele  8830) 

 

摘  要: 随着城市居民对食品安全和环境保护的日益关注, 都市型有机种植业近年来得到了快速发展。明确都市型有机种

植业发展现状、经济效益和环境影响, 对有机种植业可持续发展具有重要意义。本研究以北京市有机种植业(有机水果、蔬

菜、薯类及薯芋类、坚果和谷物)为研究对象, 基于农场调研数据, 采用成本效益分析和生命周期评价(LCA)方法, 分别分析

了有机作物生产的经济效益及其环境影响。本研究表明, 相比常规种植, 5 种作物的有机种植减少了环境影响, 但是也降低

了农作物的产量。由于有机生产较高的成本投入, 尽管有机种植增加了作物的利润, 但是其成本利润率却低于其对应的常规

对照。不同作物之间的经济与环境表现存在着较大的差异。相比常规种植, 有机种植减少环境影响(LCA 综合指数), 各作物

的减少幅度依次为薯类及薯芋类>坚果>蔬菜>水果>蔬菜。考虑到粮食安全(常规种植与有机种植的产量差), 消费者的负担

能力(常规种植与有机种植的价格差)以及有机生产减少环境影响的幅度(LCA 综合指数), 政府应对有机薯类及薯芋类作物生

产加大补贴力度。相比于其他发达地区, 北京市的有机种植业发展规模仍处于较低水平, 北京市政府应当进一步采取政策措

施鼓励有机农业的发展。本研究可为北京市针对有机农业制定生态补偿标准提供数据支持和依据。 
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Abstract: With the increasing concern of urban residents for food safety and environmental protection, urban organic farming industry 

has developed rapidly in recent years. It is of great significance to clarify the development status, economic benefits and environmental 

impact of urban organic planting industry for the sustainable development of organic planting industry. In this study, we analyzed the 

economic benefits and environmental impacts of organic crop production based on farm survey data, cost-benefit analysis and life 

cycle assessment (LCA) based on farm survey data. This study showed that organic cultivation of five crops reduced environmental 

impact but also reduced crop yields compared to conventional crops. Due to the higher cost input of organic production, although 

organic cultivation increases the profitability of crops, its cost-to-profit ratio is lower than that of the corresponding conventional 

control. There are significant differences in the economic and environmental performance of different crops. Compared with 

conventional planting, organic cultivation reduced the environmental impact (LCA integrated index), and its decrease of different crops 

was potatoes and tubers> nuts> vegetables> fruits > vegetables. Taking into account food security (yield differences), consumer 

affordability (price differentials) and its reduces of environmental impact (LCA composite index), governments should increase 

subsidies for the production of organic potatoes and potato crops. Compared with other developed countries and regions, the scale of 

organic planting development in Beijing is still at a low level, and the Beijing Municipal Government should take further measures to 
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encourage the development of organic agriculture. This study provides data support and basis for the formulation of ecological 

compensation standards for organic agriculture in Beijing. 

Keywords: Organic agriculture; Urban agriculture; Life cycle assessment; Environmental impacts; Economic benefits 

 

近年来, 环境污染、食品安全问题频发, 引发人们对健康和农业可持续性的日益关注。有机农业不仅

可以减少农药和化肥的使用, 还可以提供更加健康和可持续的食品选择[1-2], 这促使了全球范围内对有机农

业的高度兴趣。1999—2021 年, 世界有机农业面积从 1100 万 hm2 增加至 7640 万 hm2, 占总农业用地的

1.6%[3]。在全球有机农业发展的影响下, 中国有机农业产业也迎来了前所未有的发展机遇[4]。 

有机农业在产量、经济和环境方面的表现影响着农业政策制定者是否支持有机农业发展、农民是否

从事有机生产以及消费者是否购买有机产品。探明有机农业在这几方面的表现可以为有机农业的发展提

供依据。尽管已经有研究表明, 在全球尺度下相比常规农业有机农业的产量会更低(13%~34%), 但是在不

同作物和区域之间都存在着很大的不确定性[5]。因此对有机农业产量的评估应该基于具体的地点和作物, 

这样评估结果才会有更大的实践意义。从经济维度来看, 已有研究显示有机农场的平均劳动力成本比常规

农场高出 20%[6]。Zhen等[7]的研究发现, 北京市有机设施蔬菜使用有机肥成本是常规设施蔬菜的 2.6倍, 而

生物农药使用的成本增加至 3.3 倍。在一些情况下, 有机种植需要建立绿篱、缓冲带生态基础设施, 这也

直接增加了生产成本[8]。通过经济效益评估揭示有机生产的成本构成, 明确有机与常规农业的成本利润差

异, 将有助于促进有机农业的可持续性发展及经济效益提升, 同时为政府对有机农业进行生态补偿提供基

础数据。 

生命周期评价(LCA)方法常被用来评估有机和常规农产品的环境影响, 总体来看, LCA 结果表明有机

农业由于不使用化学合成的投入品, 从而减少了对环境的影响[9]。但是不同作物间的环境影响程度差异仍

然很大, 因此有必要在同一区域内探索不同作物类型的环境影响, 以便为政策制定者制定相关生态补偿标

准提供参考。 

首都北京拥有丰富的农业资源和庞大的有机产品消费群体。都市型有机农业以其高效的土地利用和

可持续性的生产方式而备受瞩目[10]。发展都市型有机农业不仅可以引导当地可持续的农业生产和消费, 还

可通过辐射作用带动其他区域农业的可持续发展。本研究以京郊有机农业为研究对象, 通过调研数据分析

其在产量、经济和环境维度的表现, 并探讨其未来发展的潜力。旨在为北京市促进农业供给侧结构性改革

和有机农业的可持续发展提供科学建议。 

1  材料与方法 

1.1  调研方案及数据获取 

本研究通过“中国食品农产品认证信息系统”获取2021年北京市有机种植数据, 包括生产面积、产量、

有机认证数量以及各区域的分布情况等。选取有机蔬菜、有机水果、有机谷物、有机坚果、有机薯类及

薯芋类等 5 类主要种植作物进行农场经济效益调研。采取有机和常规相互对应且就近对比的原则, 每种作

物按照该作物有机企业总数量 30%的比例进行抽样调研, 总计调研有机农场 78 家, 相应的常规农场 78 家

(图 1), 调研有机企业数量占北京市全部有机认证企业数量的 45%。其中, 有机和常规蔬菜农场各 28家, 有

机和常规水果农场各 32 家, 有机和常规谷物农场各 6 家, 有机和常规坚果农场各 8 家, 有机和常规薯类及

薯芋类农场各 4 家。调研采用入户面对面访谈的形式开展。 

具体农场筛选要求为: 1)有机农场认证及经营年限均在 5 年以上; 2)有机种植认证面积在 1 hm2 以上且

具有经营资质的农场; 3)常规农场为 5 km 范围内与有机农场种植作物、经营方式类似的农场。问卷内容主

要涉及: 农场基本情况, 包括种植面积、认证类型与时间、经营方式等; 作物生产情况, 包括生产面积、

产量、销售比例与价格等; 农资投入情况, 包括肥料产地与用量、农药类型及用量、田间油耗与灌水量等; 

农事管理情况, 包括水肥管理方式和时间、生态农业措施采用情况、农机类型等; 农业废弃物处理情况, 

包括秸秆残茬和农膜等的处理; 经济投入与产出情况, 包括人工成本、农资成本、土地租金、水电投入、

文化旅游收入、农业补贴等。 
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图 1  研究区域与样本分布示意图 

Fig. 1  Schematic diagram of the study area and sample distribution 
 

1.2  经济效益分析 

农场的经济成本指可以用货币计量的显性成本, 考虑到进行可持续性评估的目的, 本研究尽可能全面

涵盖农场生产的各项成本, 并将成本分为可变成本(雇工、肥料、种子、农药、燃油费、地膜、棚膜、灌

溉水费、配送/运输费和技术咨询)和固定成本(土地租金、农用机械、机械维修、大棚设施、工具材料费

和认证费用)。农用机械和大棚设施的成本价值是根据它们的使用寿命和使用年限, 按照当前年份的现值

进行计算。每项单位面积的成本和收入是根据当年的实际情况计算。农场的经济成本采用生命周期成本

(LCC)方法计算, 见公式(1); 经济利润是 LCC 与经济收入的差值, 见公式(2); 经济收入是农场农产品销售

和文化旅游服务获得的经济收入。利润率为经济利润与 LCC 的比值, 是单位成本下的利润, 见公式(3)。 

               LCC𝑓 = ∑ LCCvar𝑓
𝑚
1 + ∑ LCCfix𝑓

𝑛
1                             (1) 

式中: LCC𝑓为有机农场 f 的生命周期成本, LCCvar𝑓和LCCfix𝑓分别为有机农场 f 的生命周期可变成本和固定

成本, m 和 n 分别为可变和固定成本的类型。 

𝑃𝑓 = 𝐼𝑓 − LCC𝑓                                       (2) 

式中: Pf 为有机农场 f 的经济利润, If 为有机农场 f 的经济收入(不含补贴收入)。 

𝑅𝑓 =
𝑃𝑓

LCC𝑓
                                         (3) 

式中: Rf 为有机农场 f 的利润率。 

1.3  生命周期评价(LCA) 

LCA 包括目标与范围的确定、清单分析、影响评价和结果解释[11]。 

1)目标定义: 本研究的目标是比较单位面积的有机和常规生产的水果、蔬菜、谷物、坚果、薯类及

薯芋类的生命周期环境影响, 识别关键的环境影响类型、环境影响环节和环境污染物质。功能单位为单位

面积的作物生产。 

2)范围界定: 本研究的范围从原材料开采到农产品生产完成并运输到市场, 共分为 3 个子系统。其中, 

农资生产子系统包括肥料、农药、燃油等农资生产, 运输子系统包括农资从产地到农场的运输和农产品从

农场到市场的运输, 农作子系统包括耕地施肥等田间操作等(图 2)。 

 

 
图 2  有机种植系统的生命周期评价系统边界 

Fig. 2  Life Cycle Assessment system boundaries of organic cropping 

 

3)清单分析: 清单分析采用 SimaPro 9.0 进行。排放数据库采用 Ecoinvent 3-Allocation, cut-off by 



classification-system 和 Ecoinvent 3-Allocation, at point of substitution-system。有机肥料的养分含量通过文献

[12-19]搜集获得, 化学肥料养分含量通过问卷调研获得。生物柴油(包括原材料)的 LCA 分析采用邢爱华等
[20-21]研究的菜籽粕生产库存数据。农作系统中, 田间的柴油燃烧清单采用 GaBi Database 数据库。肥料田

间排放的污染物质通过模型模拟和经验参数计算得到。化学农药和重金属的特征化因子参考 ReCiPe 模型

提供的数据库。田间 NOx 排放量以 N2O 排放量的 10%计算[22]。施入土壤中的碳在一年内有 58%以 CO2的

形式释放到大气中[23], 据此计算田间由有机碳投入引起的 CO2 排放, 磷肥淋洗数据则通过文献搜集经验参

数换算后得到。蔬菜田间排放通过文献搜集经验系数进行换算得到[24-42]。为了更加准确地模拟田间污染

物质排放, 排放系数根据施肥类型进行分类, 分别为单施化肥、单施有机肥和有机肥加化肥混合施用。 

氮相关污染物的排放量基于每个农场的总氮输入换算, 如公式(4)所示。 

𝐸𝑥𝑡𝑓 = TN𝑡𝑓EF𝑥𝑡𝐶𝑥                                        (4) 

式中: Extf为施肥类型 t 下农场 f 的污染物 x 的排放量, x 包括 NO、N2O、NH3、NH4
+和 NO3

−, t 包括有机

肥、化肥、有机加化肥; TNtf为农场 f 在施肥类型 t 下的总氮投入量; EFxt为施肥类型 t 下污染物 x 的排放

系数; Cx是污染物 x氮排放量的转换系数, NO、N2O、NH3、NH4
+和NO3

−的Cx分别为 2.14、1.57、1.21、

1.29 和 2.75。 

N2O 的间接排放采用政府间气候变化委员会(IPCC)推荐的方法进行计算, 见公式(5)。 

𝐸N2O = (𝑁1 × EF1 + 𝑁2 × EF2) ×
44

28
                            (5) 

式中: 𝐸N2O
为 N2O 的间接排放量; N1 和 N2 分别为 NH3-N 和 NO3

−-N 的排放量; EF1 和 EF2 为 NH3-N 和

NO3
−-N 转化为 N2O-N 的系数, 分别为 1.00%和 0.75%。 

田间总磷排放量由公式(6)计算。 

TP𝑡𝑓 = TPi𝑡𝑓 × EFP𝑡                                     (6) 

式中: TPtf是施肥类型 t 下农场 f 排放的总磷, TPift为施肥类型 t 下农场 f 的总磷投入量, EFPt为施肥类型 t 下

总磷的排放系数。 

标准化是将特征化结果参考某一系统的均值标准化为特定的参考值, 以便进行比较。本文指标值标

准化使用 ReCiPe 模型中提供的 2010 年世界人均环境影响标准化系数[43], 见公式(7)。 

  𝑁𝑖𝑓 = 𝐶𝑖𝑓/𝐹𝑖                                        (7) 

式中: Nif是农场 f 中影响类别 i 的标准化值(i 代表不同影响类别）; Cif是农场 f 中类别 i 的污染物排放值; Fi

为 影 响 类 别 i 的 标 准 化 系 数 , Fi 参 考 ReCiPe 模 型 参 数 (https://www.rivm.nl/en/life-cycle-

assessmentlca/downloads)。 

2  结果与分析 

2.1  北京市有机种植现状 

截至 2021 年底, 北京市有机认证发证 1115 张, 有机种植生产面积为 1.16 万 hm2, 产量为 5.82 万 t。由

图 1 可知, 有机坚果的生产面积最大, 为 5734.3 hm2, 占有机种植总面积的 49.9%; 水果类位居第 2 位

(3277.9 hm2), 占有机种植总面积的 28.5%; 谷物类作物排在第 3 位(789.3 hm2), 占有机种植总面积的 6.9% 

(图 3a)。从产量来看(图 3b), 蔬菜类、水果类、谷物类位列前 3 名, 产量分别为 2.08 万 t (占有机作物总产

量的 35.8%)、1.73 万 t (占有机作物总产量的 29.7%)、1.09 万 t (占有机作物总产量的 18.8%)。 

 

 



 

图 3   2021 年北京市不同作物类型有机种植总面积及总产量 

Fig. 3  Total area and yield of different organic crops in Beijing in 2021 

 

在有机和常规种植作物总量中, 2021 年不同作物有机种植面积占总面积的 1.3%~51.0%(表 1)。其中, 

有机坚果的种植面积占比最大(51.0%), 有机蔬菜的占比最小(1.3%)。不同作物有机种植产量占总产量的比

为 1.0%~9.7%。与面积占比情况相同, 有机坚果占比最大, 有机蔬菜占比最小。整体来看, 有机种植占北

京市种植业总体面积的 9.9%, 产量占比 2.0%(表 1)。 

 

表 1  2021 年北京市不同作物类型有机种植面积、产量及其占有机和常规种植总量的比例 

Table 1  Total areas and yields of different organic crops and their proportions in the sum total of organic and conventional crops in 

Beijing in 2021 

有机作物类型 

Organic crop type 

种植面积 Planting area 产量 Yield 

总面积 

Total area (hm2) 

占比 

Proportion (%) 

总产量  

Total yield (t) 

占比 

Proportion (%) 

有机坚果 Organic nuts 5734.3 51.0 2846 9.7 

有机水果 Organic fruits 3277.9 8.3 17282 3.5 

有机谷物 Organic cereals 789.3 1.4 10939 3.0 

有机蔬菜 Organic vegetables 715.2 1.3 20827 1.0 

有机薯类及薯芋类 Organic potatoes and tubers 192.1 12 2996 3.3 

有机作物总计 Total organic crops 118 000 9.9 2 860 000 2.0 

 

2.2  北京市有机种植作物的经济效益 

不同作物中, 有机水果生产的总成本最高, 有机蔬菜次之, 有机谷物的生产总成本最低(图 4a)。不同

的成本类型中, 有机水果生产的雇工成本最高, 为每年 31.92 万元∙hm−2, 占其总费用的 76%(图 4b)。常规

水果生产的雇工成本为 12.23 万元∙hm−2 (68%), 仅为有机水果雇工费用的 38%。有机蔬菜生产的雇工费占

其总成本支出的 58%, 为 23.18 万元∙hm−2, 是常规生产的 3.5 倍(6.59 万元∙hm−2)。有机薯类及薯芋类的生

产成本主要来自雇工费和肥料费, 均占比 34%; 而常规薯类及薯芋类的生产成本主要来自雇工费, 占比

45%。有机坚果生产的雇工费成本为 6.48万元∙hm−2 (62%); 常规坚果生产的主要成本除雇工费外(38%), 还

主要来源于肥料费(24%)。有机谷物生产的雇工费和肥料费占比均较高, 分别为 33%和 28%, 但其费用在 5

类有机作物中最低, 仅为 0.98 万元∙hm−2 和 0.83 万元∙hm−2; 常规谷物生产的雇工费用也较低, 仅为 0.64 万

元∙hm−2, 占比 42%。 



 
图 4  2021 年北京市不同作物类型有机种植生产成本及其构成  

Fig. 4  Cost and its compositions of different organic crops in Beijing in 2021  

 

从表 2 可知, 相比常规种植, 有机种植降低了作物产量, 减产范围为 13%~48%。其中, 水果种植的产

量差异最大, 谷物种植的产量差异最小。但相比常规农业, 有机种植产品的售价相对较高, 高出范围为

100%~275%。其中有机水果的溢价最高, 有机谷物的溢价最低。从经济收益来看, 有机种植收入均显著高

于常规种植(P<0.05)。其中, 有机水果种植的总收入最高, 是常规水果种植的 1.99 倍; 有机谷物的收入最

低, 是常规谷物种植的 1.91 倍。从利润来看, 有机种植的利润均高于常规种植。其中, 有机水果种植的利

润最高, 有机谷物种植的利润最低。与成本和利润结果相反, 有机种植生产的利润率普遍低于常规种植, 

仅为常规种植的 54%~81%。 

 

表 2  2021 年北京市不同作物类型有机与常规种植的产量、价格及经济效益对比 

Table 2  Comparison of organic and conventional yields, prices, and economic performance in Beijing in 2021 

作物类型 Crop type 种植方式 Planting method 
产量 Yield 

(t∙hm−2) 

价格 Price 

(104¥∙t−1) 

成本 Cost 

(104¥∙hm−2) 

收入 Income 

(104¥∙hm−2) 

利润 Profit 

(104¥∙hm−2) 

利润率 Profit margin 

(%) 

水果 fruit 有机 organic 15.1a 4.5a 42.16a 67.94a 25.78a 0.38b 

 常规 conventional 29.0b 1.2b 18.09b 34.20b 16.11b 0.47a 

蔬菜 vegetable 有机 organic 38.5a 1.5a 40.24a 58.75a 18.51a 0.32b 

 常规 conventional 51.8b 0.5b 14.1b 26.27b 12.17b 0.46a 

薯类及薯芋类 Potatoes 

and tubers 
有机 organic 52.5a 0.5a 17.23a 26.36a 9.14a 0.35b 

 常规 conventional 60.0b 0.2b 4.37b 11.40b 7.03b 0.62a 

坚果 nuts 有机 organic 5.7a 2.1a 10.39a 12.04a 1.65a 0.14b 

 常规 conventional 7.5b 0.7b 4.04b 5.49b 1.45a 0.26a 

谷物 grain 有机 organic 6.1a 0.6a 3.02a 3.41a 0.39a 0.11a 

 常规 conventional 7.2b 0.3b 1.52b 1.79b 0.27a 0.15a 

同列不同小写字母表示同一种作物的有机和常规种植之间在 P<0.05 水平差异显著。Different lowercase letters indicate significance between organic 

and conventional cropping of the same crop type at P<0.05 level. 

 

2.3  北京市有机种植的环境影响评价 

总体上单位面积有机种植对环境的影响损害低于常规种植(表 3, 表 4)。18 个环境影响维度中, 有机

种植的环境影响显著低于常规种植。从环境损害方面来看, 相比常规种植, 有机种植在电离辐射、细颗粒

物的形成、臭氧形成-生态系统损伤、陆地酸化、海洋富营养化维度下的表现均优于常规种植。从生态毒

性影响来看, 相比常规种植, 有机种植显著降低了陆地生态毒性、淡水生态毒性、海洋生态毒性和人类致

癌毒性, 降幅在 24%~99%之间。从资源消耗来看, 有机种植显著降低对矿产资源稀缺和化石资源稀缺的影

响, 对两类环境影响维度的减少幅度分别为 81%~99%和 33%~78%。此外, 有机种植比其对应的常规种植

显著增加了土地利用, 增加幅度在 67%~85%之间。需要指出的是, 这里的土地利用是指在生命周期过程中, 

由于生产资料生产等环节中土地资源消耗。



表 3  2021 年北京市不同类型作物有机和常规种植的单位面积生命周期评价特征化结果(平均值±SE) 

Table 3  Life cycle assessment characterization results of organic and conventional crops in Beijing in 2021 (mean±SE) 

环境影响类别 

Environmental impact category 
单位 Unit 

蔬菜 Vegetable 水果 Fruit 谷物 Grain 薯类及薯芋类 Potatoes and tubers 坚果 Nuts 

有机 

Organic 

常规

Conventional 

有机 

Organic 

常规

Conventional 

有机 

Organic 

常规

Conventional 

有机 

Organic 

常规 

Conventional 

有机 

Organic 

常规

Conventional 

全球暖化 Global warming t(CO2 eq)∙hm−2 45.2±9.67a 37.5±7.94b 51.2±12.5a 18.9±3.01b 38.4±5.34a 12.9±2.76b 19.5±4.81a 95.1±23.6b 23.3±3.21a 54.0±14.4b 

平流层臭氧消耗 Stratospheric ozone depletion kg(CFC11 eq)∙hm−2 0.12±0.01a 0.12±0.01a 0.22±0.01a 0.37±0.02a 0.52±0.03a 0.22±0.01b 0.41±0.02a 1.38±0.04b 0.45±0.04a 0.87±0.06b 

电离辐射 Ionizing radiation kBq(Co-60 eq)∙hm−2 32.5±12.3a 128±12.3b 31.0±2.3a 83.6±6.25b 17.9±1.02a 39.5±5.03b 17.8±3.87a 36.6±10.7b 47.1±11.8a 192±30.8b 

臭氧形成-人类损伤 

Ozone formation, Human health 
kg(NOx eq)∙hm−2 15.0±2.10a 18.9±1.57b 21.6±2.17a 57.2±5.89b 75.1±7.23a 34.4±3.15b 9.81±1.75a 27.0±5.32b 15.3±3.79a 36.8±7.54b 

细颗粒物的形成 

Fine particulate matter formation 
kg(PM2.5 eq)∙hm−2 20.1±1.36a 48.2±6.19b 42.8±3.78a 66.7±4.68b 6.87±1.55a 58.0±9.67b 8.11±1.31a 15.0±7.44b 71.6±17.1a 94.3±17.3b 

臭氧形成-生态系统损伤 

Ozone formation, terrestrial ecosystems 
kg(NOx eq)∙hm−2 14.7±1.98a 18.4±1.32b 20.9±2.11a 55.7±5.67b 10.67±2.39a 48.9±8.11b 13.9±2.07a 38.5±9.51b 21.8±6.38a 52.3±11.5b 

陆地酸化 Terrestrial acidification kg(SO2 eq)∙hm−2 90.7±6.92a 179±13.1b 271±16.0a 361±21.3b 73.6±13.51a 606±35.1b 209±15.6a 324±22.7b 17.3±3.95a 186±36.1b 

淡水富营养化 Freshwater eutrophication kg(P eq)∙hm−2 3.25±0.64a 7.89±2.00b 7.54±1.24a 22.9±5.01b 9.85±2.62a 3.66±0.41b 2.14±0.09a 46.3±12.1b 1.32±0.22a 4.55±0.85b 

海洋富营养化 Marine eutrophication kg(N eq)∙hm−2 37.0±5.36a 48.8±6.71b 8.80±0.91a 12.4±2.77b 6.11±0.87a 13.9±2.33b 6.14±0.13a 16.3±6.42b 15.0±4.19a 78.2±12.9b 

陆地生态毒性 Terrestrial ecotoxicity t(1,4-DCB)∙hm−2 1.18±0.07a 320±81.3b 2.86±0.45a 591±165b 3.46±0.42a 197±17.5b 3.62±0.36a 223±24.3b 0.96±0.02a 117±19.4b 

淡水生态毒性 Freshwater ecotoxicity kg(1,4-DCB)∙hm−2 12.4±2.03a 203±32.6b 32.7±9.61a 623±175b 18.2±3.67a 256±12.9b 8.46±1.21a 341±37.8b 4.38±0.81a 298±76.3b 

海洋生态毒性 Marine ecotoxicity t(1,4-DCB)∙hm−2 0.16±0.01a 1.28±0.11b 0.38±0.01a 7.9±0.99b 0.31±0.01a 0.51±0.02a 0.01±0.00a 6.67±1.54b 0.07±0.01a 0.58±0.03b 

人类致癌毒性 Human carcinogenic toxicity kg(1,4-DCB)∙hm−2 109±21.1a 489±61.3b 167±23.8a 485±56.7b 6.1±0.67a 419±28.0b 67.1±11.8a 552±232b 148±35.2a 475±23.6b 

人类非致癌毒性 

Human non-carcinogenic toxicity 
t(1,4-DCB)∙hm−2 674±134a 962±174b 326±81.4a 69.3±14.5b 11.6±3.18a 191±17.6b 53.1±15.3a 255±78.2b 279±25.8a 223±67.9b 

土地利用 Land use m2(crop eq)∙hm−2 37.8±13.4a 281±101b 105±21.3a 203±74.6b 28.0±6.50a 92.1±20.1b 28.4±8.31a 87.3±21.7b 70.7±18.4a 472±167b 

矿产资源稀缺 Mineral resource scarcity kg(Cu eq)∙hm−2 2.18±0.07a 62.0±9.12b 7.13±1.26a 38.0±6.97b 0.31±0.01a 84.1±13.2b 3.24±0.45a 80.2±30.1b 0.85±0.02a 42.3±13.5b 

化石资源稀缺 Fossil resource scarcity kg(oil eq)∙hm−2 1131±136a 1689±250b 1222±114a 5172±326b 734±42.7a 3386±284b 723±50.9a 3300±421b 1369±238b 2238±187a 

水资源消耗 Water consumption 103m3∙hm−2 6.67±0.34a 7.29±0.62b 1.65±0.03a 1.91±0.04a 5.84±0.73a 10.4±1.39b 7.26±1.14a 3.38±1.01b 0.14±0.01a 0.58±0.04b 

 同行不同小写字母表示同一作物有机和常规种植在P<0.05 水平差异显著。Different lowercase letters in the same line indicate significant differences between organic and conventional cropping of the same crop at P<0.05. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

表 4  有机和常规作物的单位面积生命周期评价标准化结果(hm−2, 平均值±SE) 

Table 4  Standardized value of life cycle assessment for organic and conventional crops in Beijing in 2021 (hm−2, mean±SE) 

环境影响类别 

Environmental Impact Category 

蔬菜 vegetable 水果 fruit 谷物 grain 薯类及薯芋类 Potatoes and tubers 坚果 nuts 

有机 

Organic 

常规 

Conventional 

有机 

Organic 

常规

Conventional 

有机 

Organic 

常规

Conventional 

有机 

Organic 

常规

Conventional 

有机 

Organic 

常规

Conventional 

全球暖化 Global warming 7.79±1.67a 6.47±1.37b 8.83±2.16a 3.26±0.52b 5.20±1.05a 1.74±0.31b 7.26±1.73a 1.29±0.21b 3.16±0.74a 7.31±0.87b 

平流层臭氧消耗 

Stratospheric ozone depletion 
1.71±0.14a 1.71±0.14a 3.14±0.14a 5.29±0.29b 0.58±0.13a 2.41±0.68b 0.46±0.08a 1.55±0.32b 0.50±0.09a 0.97±0.04b 

电离辐射 Ionizing radiation 0.05±0.00a 0.18±0.02b 0.04±0.00a 0.12±0.01b 0.00±0.00a 0.44±0.05b 0.02±0.01a 0.04±0.01a 0.01±0.00a 0.22±0.06b 

臭氧形成-人类损伤 

Ozone formation, Human health 
0.73±0.08a 0.92±0.10a 1.05±0.11a 2.78±0.29b 0.08±0.01a 0.38±0.08b 1.10±0.05a 3.02±0.47b 0.17±0.01a 0.41±0.02b 

细颗粒物的形成 

Fine particulate matter formation 
0.79±0.05a 1.89±0.24b 1.67±0.15a 2.61±0.18b 0.77±0.14a 0.65±0.02a 0.91±0.03a 1.68±0.38b 0.80±0.02a 1.06±0.27b 

臭氧形成-生态系统损伤 

Ozone formation, terrestrial ecosystems 
0.83±0.07a 1.04±0.11b 1.18±0.12a 3.14±0.32b 1.27±0.32a 5.80±0.93b 1.65±0.33a 4.56±1.03b 0.26±0.04a 0.62±0.11b 

陆地酸化 Terrestrial acidification 2.21±0.17a 4.37±0.32b 6.61±0.39a 8.81±0.52b 8.73±1.17a 7.18±1.23b 2.48±0.42a 3.84±0.34b 2.05±0.58a 2.21±0.36b 

淡水富营养化 

Freshwater eutrophication 
5.00±0.98a 12.1±3.08b 11.6±1.91a 35.2±7.71b 11.7±1.38a 43.4±8.54b 2.54±0.67a 54.9±9.73b 1.56±0.31a 5.39±1.03b 

海洋富营养化 Marine eutrophication 8.01±1.16a 10.6±1.45b 1.90±0.03a 6.80±0.90b 7.25±0.87a 16.5±3.18b 0.73±0.04a 19.4±5.47b 1.78±0.18a 9.27±0.81b 

陆地生态毒性 Terrestrial ecotoxicity 0.07±0.00a 19.5±4.96b 0.17±0.03a 36.0±10.1b 0.41±0.06a 23.4±6.74b 0.04±0.01a 26.5±3.34b 0.11±0.02a 13.9±4.08b 

淡水生态毒性 Freshwater ecotoxicity 0.43±0.07a 7.00±1.12b 1.13±0.33a 21.5±6.03b 0.22±0.09a 30.3±12.5b 1.00±0.15a 40.4±8.39b 5.19±1.83a 3.54±0.77b 

海洋生态毒性 Marine ecotoxicity 0.64±0.04a 5.12±0.44b 1.52±0.04a 31.6±3.96b 0.36±0.14a 59.4±17.2b 1.67±0.40a 7.92±0.85b 0.88±0.07a 6.93±1.42b 

人类致癌毒性 

Human carcinogenic toxicity 
10.6±2.05a 47.5±5.95b 16.2±2.31a 47.1±5.50b 6.79±0.65a 46.9±18.3b 7.51±1.72a 61.8±11.4b 16.6±3.98a 53.2±13.9b 

人类非致癌毒性 

Human non-carcinogenic toxicity 
21.5±4.28a 30.7±5.56b 10.4±2.60a 2.21±0.46b 12.9±2.04a 21.4±5.61b 5.95±1.11a 28.5±4.19b 31.2±5.87a 25.0±4.26b 

土地利用 Land use 0.01±0.00a 0.05±0.02b 0.01±0.00a 0.03±0.01a 0.03±0.01a 0.11±0.02b 0.34±0.04a 0.01±0.00b 0.01±0.00a 0.06±0.02b 

矿产资源稀缺 Mineral resource scarcity 0.00±0.00a 0.00±0.00a 0.00±0.00a 0.00±0.00a 0.00±0.00a 0.00±0.00a 0.00±0.00a 0.00±0.00a 0.00±0.00a 0.00±0.00a 

化石资源稀缺 Fossil resource scarcity 1.98±0.24a 2.96±0.44b 2.14±0.00a 9.08±0.57b 0.03±0.01a 1.21±0.21b 1.18±0.32a 2.58±0.63b 0.08±0.01a 4.89±0.62b 

水资源消耗 Water consumption 25.0±1.27a 27.3±2.32b 6.18±0.11a 7.15±0.15b 1.09±0.16a 19.0±7.11b 29.3±8.27a 13.1±2.91b 2.75±0.66a 1.06±0.08b 

总值 Total 87.4±9.57a 179±15.2b 73.8±6.33a 223±21.0b 57.4±4.82a 280±26.1b 65.6±12.4a 270±17.3b 67.2±7.55a 136±16.2b 

同行不同小写字母表示同一作物有机和常规种植在P<0.05 水平差异显著。Different lowercase letters in the same line indicate significant differences between organic and conventional cropping of the same crop at P<0.05. 



3  讨论 

3.1  有机种植业的经济效益及其影响因素 

多数研究表明, 有机种植会增加农场的内部经济成本[44]。这些成本主要来自于有机生产的特定要求。

首先, 有机生产遵照特定的生产原则, 在生产中不使用化学合成物质[45]。在保证投入养分相同的情况下, 

有机肥的使用量要远远高于化肥。本研究调研数据显示, 北京市有机种植农场的有机肥施用量普遍在 15 

t∙hm−2以上, 最高可达 75 t∙hm−2, 而施用复合肥的常规农场化肥施用量普遍在 750~1500 kg∙hm−2之间。考虑

到总施用量, 有机肥的投入成本远高于化肥, 平均来看, 有机农业种植的肥料费是常规农业的 3.6 倍(图 4)。

生物农药投入成本与有机肥类似, 为了达到较好的防治效果, 部分有机农场的生物农药使用量偏高, 一般

为商标推荐用量的 2~3 倍。同时, 生物农药的价格也普遍高于化学农药[46]。有机种植要求种子为采用有机

生产方式培育一年的种苗[45], 这导致有机种子的成本较高。 

其次, 有机农业遵循自然规律和生态学原理, 为了保持生产体系稳定生产力, 有机农业种植需要采取

多项生态种植措施, 例如合理耕作、秸秆还田、测土配方、选择抗病抗虫品种、防虫网、人工除草、生物

防治等[45]。这些生态措施需要农场投入更多的人力和技术支持, 导致有机农场雇工费和技术咨询费显著高

于常规农场, 分别是其 2.97 倍和 8.8 倍(图 4)。有研究显示, 欧洲有机农场的劳动力成本比常规农场高

20%[6]。一项全球有机农业的 Meta 分析表明, 有机农场的平均人力成本比常规农场高 7%~13%[44]。这一点

在本研究中也得到了证实, 有机农场的平均总成本是常规农场的 2.68 倍, 其主要成本来源于雇工成本, 占

比为 33%~76%(图 4)。 

再者, 部分有机种植需要在有机和常规地块之间设置缓冲带[45]。修建绿篱、缓冲带等生态基础设施

会产生与生产无关的额外花费, 同时这些花费往往有着较长的回报周期。研究发现, 如果以通过节省农药

的费用来弥补缓冲带建立的成本, 这将耗时 16 年以上的时间[8]。此外, 有机认证费用是有机种植独有的成

本, 认证费用根据的不同作物价格在 1 万~3 万元不等, 这也导致有机生产成本较高。 

通常, 有机农业的产量比常规农业低 5%~34%, 但有机产品通常有较高的价格溢价, 因此可能带来更

高的经济回报[47]。一项 7 年的家庭跟踪数据表明, 袋装胡萝卜的有机溢价约为 30%, 罐装汤食的有机溢价

超过 40%, 咖啡的有机溢价超过 50%, 牛奶的有机溢价超过 70%[48]。全球 12 个发达国家的有机产品溢价

在 15%~100%之间[49]。本研究的结果也表明, 5 类有机作物的产量虽然低于常规种植, 但其产品销售价值

(总收入)均高于常规种植(表 4)。这说明有机产品的高溢价覆盖了其高投入成本, 使有机种植业实现盈利。

有机产品溢价的理想区间为 10%~20%, 当有机产品的溢价高于 20%时消费者的支付意愿会大幅度减少[49]。

本研究中, 有机产品相比常规产品的溢价在 213%左右, 远高于理想区间, 与有机农业发达国家的有机产品

溢价 15%~100%的区间也相差较多[49]。可见, 较高的产品溢价和较低的农作物产量成为限制北京市有机农

产品消费群体扩大的一大因素。 

因此, 未来北京市有机种植业的战略应聚焦于实现“扩产降价”目标, 通过采用先进的农业技术和扩大

有机种植面积的手段, 提高作物产量, 由供给侧的产量增加, 推动有机农产品价格的下降, 从而影响需求

侧的市场行为, 市场消费群体的扩大反过来可以弥补有机农场较高的生产成本, 从而实现有机产业的良性

循环发展。 

3.2  有机种植的环境影响 

总体来看, 北京市有机种植对环境的影响明显优于常规种植(表 3, 表 4), 这与当前普遍的研究结果类

似[17,50-51]。有机种植对环境的影响均低于常规种植, 表明有机种植通过合理的生态种植措施和环境友好型

的农资投入显著提高了环境效益。有机种植对人类非致癌毒性和人类致癌毒性的影响主要来源于有机肥

的施用。有机肥中施用可能造成重金属元素过量问题, 如 Cu、Zn、Cd 等[52], 这些重金属物质会随着肥料

的施用在土壤中积累, 植物的根部可以吸收这些金属元素, 并在植物的各个部分积累, 包括可食用的部分, 

进而通过食物链进入人体, 引发疾病[53]。然而, 相同单位施用量的有机肥仍然比化肥安全[54], 因此, 科学

施用有机肥是降低有机种植对人体损害的关键。 

从不同的作物种类来看, 单位面积有机蔬菜比常规蔬菜种植的 LCA 指数降低 51%(表 4), 这与一项对

北京市有机番茄(Solanum lycopersicum)和常规番茄种植LCA研究的结果类似, 有机番茄种植降低了54.87%

的环境影响指数[51]。有机和常规蔬菜生产中都有大量的养分投入, 大量氮磷进入环境后对平流层臭氧消耗、

臭氧形成人类损伤、细颗粒物形成等维度产生影响。多项研究表明有机水果种植可以降低对环境影响 [55-

57]。但本研究给出了更有说服力的具体数值, 有机水果比常规种植的 LCA 指数降低 67%。有机谷物比常

规种植的 LCA 指数降低 80%, 在 5 类作物中降比最大。谷物采用有机方式种植可以显著降低淡水和海洋

富营养化以及对生态系统的毒性[58], 本研究也证实了这一点。在 18 种环境维度中, 除全球变暖、平流层



臭氧消耗、臭氧形成外, 有机谷物种植均优于常规种植(表 4)。有机薯类及薯芋类比常规种植的 LCA 指数

降低 76%, 与有机蔬菜类似, 因其产量较高, 所需的养分投入也较大; 尤其是常规薯类及薯芋的化肥投入, 

造成了 5 类作物中对人类致癌和非致癌的最高毒性。有机坚果相比常规种植的 LCA 指数降低 51%, 在 5

类作物中降比最小。一项针对意大利北部板栗(Castanea mollissima)种植的 LCA 结果表明, 有机坚果种植

可以中和更多的温室气体[59]。本研究也有类似发现, 5 类作物中, 有机坚果对全球暖化的影响最小(3.16), 

比常规坚果降低 57%。一般认为, 木本植物具有更高的 CO2 吸收能力[60], 坚果树木配合有机种植方式, 可

以有助于改善土壤结构, 增加土壤有机质含量, 有助于长期的碳储存。虽然果树的 CO2 吸收能力也较高, 

但其生产中的过高的农资投入, 导致其最终的全球暖化值(8.83)比坚果种植更大。 

诸葛玉平等[61]对北京城郊两个有机蔬菜农场的营养平衡分析发现, 磷过剩高达 435.5 kg∙hm−2。大量

施用粪肥也导致土壤中磷和重金属过剩[62-63]。在调研过程中, 我们也发现北京市有机种植农场的有机肥使

用量普遍在 30 000 kg∙hm−2, 最高可达 75 000 kg∙hm−2。此外, 由于有机肥短缺, 有机农场从市场购买有机

肥, 这将导致大量的运输能源消耗。我国当前的法规体系未完善对农田养分投入的限制[64]。在经济驱动的

背景下, 有机农场普遍存在对外部物质的过度依赖, 以维持土壤肥力[65]。这一趋势在本研究中也被证实, 

尤其是在有机蔬菜和有机薯类农场。相反, 欧盟在这方面已经采取制定了一系列标准, 以规范有机农场的

养分投入, 并致力于降低对外部物质的需求[66]。有机农业的核心理念是通过促进生物多样性, 推动系统内

部的物质循环, 以最大程度地减少对外部物质的依赖[67]。然而, 全球有机农业标准的研究发现, 这些标准

主要关注禁止化学品的使用, 对采取生态农业措施的要求相对较少[47]。这在很大程度上反映了有机农业朝

向常规农业的趋同化(organic conventionalization), 即将常规生产中的化学投入简单替换为有机投入, 但未

采取措施来促进物质循环和生物多样性[68]。在制定政策方面, 我国应考虑建立更具体的法律法规, 以明确

农田养分投入的上限, 从而更有效地规范施肥量。 

3.3  京郊有机农业发展潜力与政策支持 

北京市有机种植业现已形成一定规模, 有机作物生产涵盖了多种重要的农产品类型, 种植类型多样。

从发展速率来看, 北京市有机种植业的发展速率(年均增长率 158%)(图 5)领先世界平均水平(年均增长率

108%)[3]。2019 年, 随着《北京市农田建设管理办法》《关于做好 2019 年高标准农田建设工作的通知》

《北京市农业农村局关于下达 2020 年高标准农田建设任务的通知》等一系列政策的发布与实施, 北京市

有机种植业步入发展快车道。2019—2021 年, 北京市有机作物生产面积和产量呈快速上升趋势(图 5)。

2019—2020 年, 随着有机种植面积的快速增加, 北京市有机种植产业出现爆发式增长, 生产面积增长率高

达 131%, 产量增长率高达 646%。2020—2021 年, 北京市有机种植面积再度快速增加, 生产面积增长率为

185%, 产量增长率为 38.9%。 

 
图 5  2019—2021 年北京市有机作物生产面积和产量变化趋势 

Fig. 5  Trends in organic crop area and yield in Beijing from 2019 to 2021 

 

首都北京市作为全球 GDP 排名第 7 的城市, 市民消费能力和有机农产品需求均远高于国内平均水平。

因此, 北京市有机种植业的发展规模应以世界有机农业发达水平为参考, 借鉴国际先进经验来探寻其发展

问题和面临的挑战。相较于国际有机农业发达水平, 北京市有机种植业的发展规模仍然较低。瑞士国际有

机农业研究所(FiBL)数据显示, 全球有机农业用地占农业用地面积比重排名前十的地区占比平均值为 35%, 

产值占比平均值为 8.4%[3], 北京市这两项数据分别为 9.9%和 3.7%, 仅为国际有机农业发达水平的 1/3 和



2/5, 表明北京市有机种植业的产业规模仍需进一步扩大。其次, 从产量来看, 2021 年北京市政府报告指出, 

现阶段北京市农产品自给率不足 16%, 以有机种植产量占农业总产量比 2.0%估算(表 1), 北京市有机农产

品自给率应不足 3% (https://www.beijing.gov.cn/, 2023 年 8 月获取)。这表明现阶段北京市自身的有机农产

品供应远没有达到城市居民需求水平, 有机农产品的市场发展潜力较大。 

国际经验表明, 通过生态补偿等经济激励手段可以有效地推动有机农业的规模扩大[69-72]。然而该途

径并未得到足够的重视, 2014—2016 年, 经济合作与发展组织(OECD)国家和 11 个主要发展中经济体的农

业补贴中只有 6%左右用于支持生态农业的发展[73]。尽管欧盟国家、美国和中国在生态系统服务付费方面

提供了一些经验[73], 但目前仍没有一个全面的、基于绩效的且实用的生态补偿量化工具。农业生态补偿通

常基于特定的农业生态实践, 这种缺乏系统性的补偿方案降低了政策对农户的激励作用和影响生态环境的

能力[74]。北京市政府已经采取了政策措施, 鼓励有机农业的发展。2022 年 11 月, 北京市人民政府办公厅

印发《北京市关于深化生态保护补偿制度改革的实施意见》, 其中强调要完善耕地生态保护补偿机制, 持

续实施以绿色生态为导向的农业生态治理补贴制度, 推广应用有机肥、绿色防控产品, 加快发展生态农业

和循环农业, 推进农业节能减排和绿色发展。 

4  结论 

都市型有机种植业在北京市以及其他地区的发展具有重要的经济和环境意义。尽管有机种植可能会

导致产量下降, 但它却能够显著减少环境影响, 满足城市居民对食品的安全性和环境可持续性的期盼。然

而, 有机种植的高成本投入仍然是一个挑战, 需要政府采取有效的政策措施来支持其发展。特别是, 有机

谷物类作物在减少环境影响方面表现突出, 政府应加大补贴力度。此外, 政府还应该进一步鼓励有机农业

的发展, 为此可以制定相应的生态补偿标准和政策支持措施, 以促进都市型有机种植业的可持续发展。 
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