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湖长制对水环境治理效果的影响研究 

——以武汉市为例 
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【摘 要】：湖长制是中国水环境治理进程中的重要制度创新，通过建立以党政领导负责制为核心的责任体系，

落实属地管理责任，对实现湖泊水资源永续利用具有重要现实意义。使用 2007～2017 年武汉市环境状况公报和武

汉统计年鉴数据，采用双重差分方法，探讨了湖长制对水环境治理效果的影响及其机制。结果表明：(1)湖长制显著

改善了试点湖泊的综合水质，降低了污染物超标总值。上述结论在进行一系列稳健性检验后依然成立。(2)机制分析

表明，环境治理投资和工业废水排放在湖长制与水环境治理效果之间起到部分中介作用，即湖长制通过促进环境治

理投资和降低工业废水排放改善了水环境治理效果。(3)异质性分析表明，湖长制显著改善了高经济水平辖区和非

跨辖区湖泊的水环境治理效果。研究结果为完善湖长制形成常态化和系统化的水资源管理制度，推进水环境治理体

系和治理能力现代化提供了决策参考。 
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水环境治理事关新时代美丽中国建设和人民群众切身利益。伴随城镇化和工业化快速发展，中国经济在取得快速发展的同

时，地表水环境却也遭到了严重污染。2016 年中共中央办公厅印发了《关于全面推行河长制的意见》,河长制在全国范围内推行，

河流水污染治理取得了初步治污成效。然而与河流紧密相连的湖泊，却依然存在诸多问题，长期以来，围垦湖泊、侵占水域、超

标排污等违法活动，造成湖泊水域空间减少和水质状况恶化。据生态环境部统计，2019 年全国 110个重要湖泊中，水质低于III

类的比例高达 38.9%。湖泊是水资源的重要载体，具有不可替代的资源功能、经济功能和生态功能，由于湖泊水体流动相对缓慢，

水体交换更新周期长，污染物质易富集堆积，遭受污染后的修复难度较大。加之湖泊周边岸线较长，涉及行政区域和部门较多，

属地管理责任难以界定清晰，如何统一协调各部门形成治水合力还存在诸多困境。 

武汉市是长江经济带战略下的重要节点城市，为破解湖泊水污染治理难题，武汉市在全国较早地开展了湖长制探索。2002年

武汉市率先出台《武汉市湖泊保护条例》和《武汉市湖泊保护条例实施细则》,要求市水行政主管部门负责全市湖泊的保护、管

理和监督。2012年湖北省政府出台了《湖北省湖泊保护条例》,明确提出了在本行政区实施湖泊行政首长负责制，同年在武汉市

开展湖长制试点，湖长制开始了“有名”向“有实”转变。2018 年 1月中共中央印发了《关于在湖泊实施湖长制的指导意见》,
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全面建立起了省、市、县、乡四级“湖长”管理体系，通过建立健全党政领导负责制为核心的责任体系，落实属地管理责任，标

志着湖长制在全国范围内推行。武汉市是长江经济带沿线重要节点城市，其行政区内拥有众多天然湖泊，科学评估其湖长制的环

境治理效果其内在机理，对完善湖长制形成常态化和系统化的治理机制，推动水环境治理体系和治理能力建设具有重要现实意

义。 

河湖水污染治理是典型的公共事务治理难题。一直以来，国内外对水污染治理给出了不同解决方案。1972 年美国联邦政府

通过实施《清洁水法案》,将水污染治理责任和权利下放至流域所在州，以环境分权的方式提高水环境治理绩效[1]。与此相对应，

欧盟联合欧洲多国制定的《水框架指令》,将所有成员国共有水资源集中管理，通过欧洲国家间的合作行动，多瑙河和莱茵河等

流域水质得到明显改善[2]。然而有研究指出，上述方案并未能有效解决中央政府信息不对称和地方政府“搭便车”带来的治理成

本
[3,4]

。而在国内文献研究中，有学者指出中国推行的河长制，兼具了纵向等级协同和横向部门协调的思路，能有效解决流域各

部门协同治理的困境[5],但也有学者认为，河长制的治污效果依赖于地方领导的治污能力和责任担当，实质上仍属于“人治”而

非“法治”,具有一定的应急过渡性[6]。因此仅实现了初步的水污染治理效果，并未显著改善水中深度污染物[7]。 

湖长制是与河长制一脉相承的制度创新，本质上属于环境分权模式。有研究指出，环境分权在监管标准和设定程序上都给予

了地方政府更多环境治理自主决策的权利，同时决策权的下方也给不同的水环境治理方案提供了不同的实验机会
[8,9]

。部分围绕

中央和州一级环境分权政策的实证研究验证了这一观点[10]。然而也有研究发现，环境分权并未产生显著的水污染治理绩效，甚至

还导致了地区生态环境恶化和严重的“搭便车”问题[11]。由于地区之间缺乏有效的环境监管、信息交换和补偿激励机制，很容易

产生“逐底竞争”和“以邻为壑”的跨区域环境污染问题。如 Sigman[12]基于美国 500 个河流监测点数据研究发现，环境分权的

实施虽然使河流上游水污染降低了 4%,但由此导致河流下游“搭便车”带来的治理成本高达 1700 万美元。环境分权水环境治理

效果的差异存并不在于环境分权制度本身，而是由于环境分权实施中各社会利益关系、公民参与程度[13]以及政府执行力度的差

异造成的
[14]

。中国推行的湖长制，是在通盘考虑湖泊管理的复杂性和特殊性背景下提出的创新性制度安排。目前而言，学者们对

湖长制的研究主要集中在湖长制的历史演变[15]、治理路径[16]、制度设计[17]等方面，鲜有学者对湖长制的水环境治理效果进行分

析，特别是由于缺少典型性和时效性的湖泊水污染调查数据，现有研究还比较缺少对湖长制政策效果的实证检验和机制探讨。 

为弥补上述研究不足，本研究回答了以下 3个问题：(1)作为一项由地方政府提出的自主创新制度，湖长制是否显著改善了

水环境治理效果?(2)如果能，湖长制改善水环境治理效果的内在机制是什么?(3)对于不同经济水平的辖区和不同地理位置的湖

泊，湖长制的水环境治理效应是否存在显著差异?为回答上述问题，本文围绕湖长制与水环境治理效果进行了理论分析并给出相

关研究假设，进一步采用双重差分的方法，使用 2007～2017年武汉市环境状况公报和武汉统计年鉴数据，实证检验了湖长制对

水环境治理效果的影响及其机制。 

1 理论分析与研究假设 

根据科斯第二定理，在交易费用不为零的情形下，清晰界定产权是市场交易的重要前提。水环境治理属于典型的公共物品，

确立具有公共性资源与物品的排他性产权十分困难。当由市场界定产权资源配置代价高昂时，由政府直接分配排他性权利，引导

资源实现最优配置就成为较为合理的选择。推行湖长制就是将辖区的湖泊治污权责划分至相应政府部门负责人，明确地方政府

治污权利和责任，打破了部门间和区域间的多头治理格局，可以有效提高治理效率[18]。通过设立湖长保证金制度，对各级湖长的

治理绩效进行奖惩和激励，并将治污的成效作为政绩考核的重要指标和晋升的重要依据，提高了地方政府治污积极性。与此同

时，湖长制本质上属于水环境责任承包制，实际是将湖泊水质达标责任具体落实到了各级党政领导干部身上，生态环境保护将成

为地方党政领导的重要工作，而不仅仅是部门职责，传达出地方政府铁腕治污、落实属地责任的鲜明态度。强化了法律法规和各

项规章制度的执行力度，从而能加快湖泊水环境治理效果改善[6]。最后，由于湖泊水污染治理权责分散于多个流域机构和政府部

门，各涉水部门存在职能重叠和合作困境，导致各权力系统在治水中相互推诿责任和监管不力[19]。湖长制将地方党政领导作为水

污染治理第一责任人，提高了地方政府对环境法律法规的执行能力，其形成的水环境治理网络，对相关部门职能进行协调整合，

降低了分散管理所产生的治理成本和沟通成本
[20]

,克服了“九龙治水”的弊端，有利于形成水环境社会共治的良好氛围
[15]

。据此，
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本文提出如下研究假设。 

H1:湖长制对水环境治理效果能够产生显著的促进作用。 

湖长制不仅能对水环境治理效果产生直接影响，还能通过环境治理投资对水环境治理效果产生间接影响。在水生态治理中，

政府的环境治理投资能显著提升水环境质量，且地方政府环保支出的占比越高，生态环境的改善效应就越明显[21]。在以往水环境

治理中，由于湖泊属地管理责任界定不清晰，各涉水部门职能边界呈现条块化和碎片化，尤其是在跨行政区域湖泊水污染治理

中，在涉及多个行政边界时，所面临的沟通和协调成本较大，潜在利益冲突下，地方政府对环境治污的投资动力不足[22]。湖长制

明确了地方政府负责人的治污权责，并对涉水部门和流域机构的资源和利益进行了统一整合和沟通协调，使涉水部门和地方政

府从治理竞争向治理合作转变，激发了地方政府水环境治理投资的积极性。同时，湖长制形成了整个社会系统共同参与、相互协

调治水的新机制，增强了社会多元主体参与水环境治理投资动力。地方政府运用税收补贴或生态补偿等调节措施，一定程度上弥

补了跨行政区域湖泊水污染治理资金投入的不足。据此，本文提出如下假设。 

H2:湖长制通过促进环境治理投资改善了水环境治理效果。 

湖长制的实质是环境分权治理模式，在落实地方党政领导负责制的过程中，强调了地方政府的环境治理积极作用。在地方政

府成为环境治理的主体下，实现经济与环境的协调发展成为地方官员治理的重要内容。地方政府为了改善地方水环境治理绩效，

将加快转变经济发展方式，促进产业结构转型升级，逐步淘汰落后产能和污染企业成为地方政府环境治理的关键问题，在基于湖

长制实施背景下，地方政府的上述行为将有利于降低本区域能源消费总量，工业废水排放总量。此外，湖长制实施了严格的环境

规制，虽然在短期内环境规制增加了企业负担，抑制了企业创新行为，但长远来看，湖长制实施下的环境规制提高了被规制企业

的资源配置效率
[23]
,从而激发企业提高生产技术水平和产业竞争力，企业为了维持自身生存与发展，将寻求使用新的生产技术和

清洁能源，在降污减排的同时也推动了传统行业的转型升级[24],降低了工业废水排放。本文提出如下假设。 

H3:湖长制通过降低工业废水排放改善了水环境治理效果。 

2 研究数据与方法 

2.1 数据来源 

本文数据来源于《武汉市环境状况公报》和《武汉统计年鉴》。其中综合水质和污染物超标总值来自武汉市生态环境局发布

的《武汉市环境状况公报》。人均 GDP、人口密度、城镇化水平、工业企业数、工业总产值、湖泊是否跨区、环境治理投资额和

工业废水排放量指标来自《武汉统计年鉴》。通过武汉各辖区编码将两套数据进行匹配，缺失值使用相关变量所在区的均值进行

插补，最终共整理得到 951 个分析样本。由于武汉市生态环境局公布的湖泊调查数据开始于 2007 年，在 2017 年之后不再给出

具体水污染指标，因此本文数据的时间跨度为 2007～2017 年。 

2.2 模型构建 

2.2.1 双重差分模型 

本文采用双重差分方法评估湖长制对水环境治理效果的影响。双重差分方法又称为倍差法(Difference-in-Difference, 

DID),其基本思想是通过对政策实施前后对照组和处理组之间差异的比较构造出反映政策效果的双重差分统计量，将处理组政策

前后变化减去控制组的前后变化即可得到政策的“净效应”,由于政策实施相对于微观主体而言是相对外生的，因此可有效缓解

反向因果问题，同时使用固定效应估计，也一定程度上缓解了遗漏变量偏误问题。本文以武汉市设立湖长制试点作为准自然实
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验，采取双重差分方法进行因果识别，即将2012年设立湖长的试点湖泊设定为处理组，将非试点湖泊设定为控制组，在控制其

他因素不变的基础上，通过比较处理组和控制组政策实施前后水环境治理效果的差异，以得到湖长制的政策净效应，双重差分模

型设定如下： 

 

式中：Yipt代表 t年 p辖区内第 i个湖泊的综合水质和污染物超标总值；DIDit为核心解释变量，表示第 i个湖泊在第 t年是

否推行了湖长制，DIDit=treati×timet,treati是指第 i个湖泊在 2012 年是否被设为试点，若是则treati=1,否则=0,timet为时间

虚拟变量，当 t≥2012 年时，取值为 1,否则=0,α0是常数项；α1是 DIDit的估计系数，即湖长制政策的处理效应；α2是控制变

量的估计系数；Xipt 为一组控制变量；μi 为个体层面的固定效应；γp 为地区固定效应，以控制武汉各辖区不随时间变化的特征

(如气候、地理特征等);θt为时间固定效应，以控制各辖区共有时间因素(如环境政策或财政政策);εipt为随机扰动项。 

2.2.2 中介机制模型 

前文理论分析指出环境治理投资和工业废水排放在湖长制与水环境治理效果之间可能发挥着中介作用。为检验上述中介机

制是否存在，本文参考温忠麟等[25]介绍的中介效应检验方法，设定如下中介机制检验模型： 

湖长制对水环境治理效果的分析模型 

 

湖长制对中介变量的回归模型 

 

湖长制和中介变量同时纳入模型对水环境治理效果的回归分析 

 

式中：α0是常数项；α1表示湖长制对水环境治理效果影响的总效应；α2是控制变量的估计系数；Yipt表示水环境治理效果。

式中：Mipt为中介变量；β0是常数项；β1表示湖长制对中介变量的影响效应。式中 φ0是常数项；φ1衡量的是湖长制对水环境

治理效果的直接效应；φ2表示中介变量对水环境治理效果的回归系数；φ3是控制变量的估计系数；Xipt为一组控制变量；μi为

个体层面的固定效应；γp为地区固定效应；θt为时间固定效应；εipt为随机扰动项。 

上述中介效应模型的检验流程为：第一步检验式(2)中的系数α1。第二步检验式(3)中的系数β1。如果回归中系数α1显著，
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且系数 β1和 φ2也显著，则中介效应显著。第三步检验式(4)中的系数φ1是否显著，若显著则模型存在部分中介，反之则为完

全中介。将式(3)代入式(4)中就可以得到中介变量 Mipt 的间接效应(中介效应)为 β1φ2,即湖长制通过中介变量影响水环境治理

效果的程度。 

2.2.3 被解释变量 

本文的被解释变量为监测点水污染状况。借鉴沈坤荣等[7]相关研究，使用综合水质等级和污染物超标总值进行衡量。依据《地

表水环境质量标准》(GB-3838-2002),综合水质分为Ⅰ类、Ⅱ类、Ⅲ类、Ⅳ类、Ⅴ类和劣Ⅴ类 6 个等级，本文依次赋值 1—6,等

级越高表示水污染越严重。污染物超标总值为所在湖泊中各类污染物超标值的总和(包括高锰酸盐指数、氨氮、总磷、生化需氧

量、化学需氧量和石油类),数值越高表示湖泊水污染越严重。值得注意的是，武汉市生态环境局从 2010年才开始公布污染物超

标总值数据，因此对该核心被解释变量的分析区间为2010～2017 年。 

2.2.4 解释变量 

本文的解释变量为武汉市辖区内的湖泊是否推行了湖长制，使用 DIDit(DIDit=treati×timet)进行表示，其中 treati和 timet

分别是政策组别虚拟变量和时间虚拟变量，若湖泊 i 在 2012 年被设立为湖长制试点，则 treati=1,否则=0,timet为时间虚拟变

量，当 t≥2012年时，取值为 1,否则=0。2012 年武汉市人民政府和水务局决定推行湖长制试点，并公布了试点湖泊名单，本文

依据该名单设定处理组和控制组。处理组包括南湖、汤逊湖、严西湖、青菱湖、竹子湖等共 40个，控制组包括涨渡湖、木兰湖、

斧头湖、梁子湖等共139 个。由于武汉市生态环境局所调查的湖泊数目每年略有变化。因此处理组和控制组的湖泊数目在各年份

略有不同，本文使用数据为非平衡面板数据。 

2.2.5 控制变量 

影响湖泊水污染的因素十分复杂，为缓解遗漏变量偏误，依据相关研究[7],选取一系列控制变量。包括使用人均 GDP 来控制

区域经济发展对湖泊水污染的影响，同时在回归模型中加入人均 GDP 的平方项，检验经典的 EKC 假说是否存在；人口密度采用

各辖区总人口与各辖区面积比值来衡量；城镇化水平使用非农人口占总人口的比值衡量；工业企业数使用分区规模以上工业企

业单位数来衡量；工业总产值使用分区规模以上工业企业总产值来衡量；湖泊是否跨区通过湖泊是否属于两个及以上辖区共管

来衡量，若属于两个及以上行政区共管则取值为1,否则为 0,湖泊管理涉及行政区越多，用于协调辖区环境治理的沟通和监管成

本越高，湖泊水污染治理难度越大。 

2.2.6 中介变量 

本文中介变量为环境治理投资和工业废水排放。参考已有相关研究[26],我们使用辖区污水处理投资额和辖区工业废水排放量

作为环境治理投资和工业废水排放的衡量指标。本文具体相关变量定义与描述性统计入表 1所示。 

表 1相关变量定义与描述性统计 

变量 定义及单位 观测值 均值 标准差 最小值 最大值 

被解释变量       

综合水质 定序变量 1～6,数值越高代表水污染越严重 951 3.587 1.099 1 6 

污染物超标总值 mg/L 574 1.642 6.34 0 83.2 
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解释变量       

是否推行湖长制 辖区内湖泊是否推行了湖长制，是=1,否则=0 951 0.225 0.417 0 1 

控制变量       

人均 GDP 元，取对数 951 11.058 0.664 9.311 12.361 

人口密度 人/km2,取对数 951 7.360 1.437 5.703 10.157 

城镇化水平 % 951 58.122 32.404 17.70 100 

工业企业数 个 951 179.86 105.605 18 504 

工业总产值 亿元，取对数 951 5.787 1.118 3.336 7.989 

湖泊是否跨区 是=1,否=0 951 0.055 0.22 0 1 

中介变量       

工业废水排放 万吨，取对数 951 9.757 0.253 9.386 10.056 

环境治理投资 万元，取对数 951 11.396 1.057 9.648 12.787 

 

3 实证结果与分析 

3.1 平行趋势假设检验 

使用双重差分的前提是处理组和控制组在接受处理之前满足平行趋势假设。为了验证本文使用 DID 模型的适当性，本文对

实验组和控制组的水污染状况进行了平行趋势检验，图 1 和图 2 分别给出了试点湖泊和非试点湖泊综合水质和污染物超标总值

的趋势变化，图中纵坐标分别为综合水质和污染物超标总值的年均值。图 1综合水质为无量纲下的综合水质等级，等级越高表示

水污染越严重。可以看出，在 2012 年湖长制政策实施之前，试点湖泊和非试点湖泊的综合水质和污染物超标值保持了基本相同

的变化趋势。而在政策实施之后，试点湖泊和非试点湖泊的综合水质和污染物超标总值发生明显变化。因此本文使用 DID模型符

合平行趋势假定。图 1 中 2016 年非试点湖泊综合水质值高于试点湖泊，原因是 2016 年武汉市公布的湖泊数目为 166 个，其余

年份仅为 89 个，且增加的湖泊大多为非试点湖泊，这些非试点湖泊综合水质状况较差，因此呈现出了 2016 年综合水质值呈现

明显跳跃的情形。 
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图 1综合水质趋势变化 

 

图 2污染物超标总值趋势变化 

3.2 基准回归结果 

本部分估计湖长制对水环境治理的综合效应，以检验假说 1。回归结果见表 2,模型 1至模型 3为使用有序 Probit模型下湖

长制对综合水质影响的回归结果，模型 1 未控制地区固定效应和时间固定效应，仅加入控制变量和个体层面固定效应的估计结

果，结果显示湖长制对综合水质影响的回归系数显著为负，回归系数为-1.066,表明湖长制能够显著改善综合水质。该模型没有

控制地区固定效应，可能得到的结果不够准确，因此模型 2进一步加入了地区固定效应，结果表明湖长制对综合水质的影响依然

显著为负，且回归系数为-1.217,相较于模型 1而言其水环境治理效应有一定提升。为的估计的严谨性，模型 3进一步加入了时

间固定效应，实证结果与模型 1和模型 2基本保持一致，表明湖长制的实施显著改善了试点湖泊的综合水质。模型 4至模型6给

出了使用 OLS 模型下湖长制对污染物超标总值影响的回归结果，模型 4 仅加入了湖长制与控制变量对污染物超标总值影响的回

归结果，结果显示湖长制对污染物超标总值的回归系数显著为负，回归系数为-1.112。这表明湖长制能够显著降低污染物超标总

值。模型 5进一步加入地区固定效应后，湖长制的污染治理效应依然显著为负，回归系数为-1.335,表明湖长制的水环境治理效

应得到了提升。模型 6 在进一步加入时间固定效应后，湖长制仍然对污染物超标总值产生了显著的负向影响，且回归系数为-

1.591,较模型 4和模型 5有所提高。整体而言，上述分析结果表明，湖长制的实施显著改善了水环境治理效果。至此，假说1得

以验证。 

表 2基准回归结果 

 
综合水质 污染物超标总值 

模型 1 模型 2 模型 3 模型 4 模型 5 模型 6 

是否推行湖长制 -1.066*** -1.217*** -1.010** -1.112** -1.335** -1.591* 

 (0.198) (.210) (0.288) (0.622) (0.659) (0.932) 

人均 GDP 13.034*** 16.127*** 25.763*** 29.821* 33.100** 30.090 

 (2.635) (2.919) (3.892) (15.421) (16.352) (20.431) 

人均 GDP2 -0.611*** -0.764*** -1.153*** -1.407** -1.571** -1.397 
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 (0.122) (0.137) (0.174) (0.690) (0.731) (0.895) 

人口密度 0.026 1.060** 1.709*** 0.318 1.997 3.043 

 (0.220) (0.465) (0.555) (0.902) (1.624) (1.974) 

城镇化水平 0.897* 1.349*** 2.324*** 0.997 1.613 3.451 

 (0.512) (0.549) (0.722) (1.742) (1.818) (2.373) 

工业企业数 0.001 0.002 0.001 0.002 0.001 0.002 

 (0.001) (0.001) (0.003) (0.002) (0.002) (0.003) 

工业总产值 -0.116 -0.110 -0.104 -0.085 -0.132 -0.053 

 (0.087) (0.089) (0.097) (0.296) (0.302) (0.362) 

湖泊是否跨区 -0.613 -0.863 -1.253 0.473 -0.518 -0.692 

 (0.503) (0.839) (0.856) (2.155) (3.707) (3.726) 

个体固定效应 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

地区固定效应 不控制 控制 控制 不控制 控制 控制 

时间固定效应 不控制 不控制 控制 不控制 不控制 控制 

观测值 951 951 951 574 574 574 

R2 0.564 0.569 0.589 0.736 0.738 0.741 

 

注：***、**和*分别表示在 1%、5%和 10%的统计水平上显著，括号内报告的是聚类在湖泊层面的稳健标准误，下同. 

3.3 稳健性检验 

3.3.1 动态效应分析 

前述初步分析指出，在湖长制实施之前试点湖泊和非试点湖泊的变动趋势基本一致。为进一步验证 DID 的平行趋势假定是

否成立，本文借鉴了Jacobson等[27]的研究框架，采用事件分析法(EventStudy)研究湖长制对水环境治理效果的影响是否具有动

态效应。具体而言，将式(1)中湖长制的交乘项 DID 替换为表示湖长制推行前和推行后若干年的哑变量，被解释变量不变。方程

形式设定如下： 

 

式中：Yipt表示第年 p辖区第 i个湖泊水质污染状况；D-j表示湖长制推行前第 j年的哑变量；D+j表示湖长制推行后第 j年的

哑变量；D0是湖长制推行当年年份的哑变量；μi为湖泊层面的固定效应；γp为区域固定效应；θt为时间固定效应；εipt为随机
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扰动项。本文以政策实施前 1 年为基期，如果政策实施前处理组和控制组没有显著差异，则 D-j的估计系数应该不显著。图 3 和

图 4显示，在实施湖长制推行之前，估计系数在 0值附近均不显著，95%置信区间包含 0,表明政策实施前，处理组和控制组没有

显著差异，满足平行趋势检验。此外，图 3 和图 4 结果还显示，湖长制对水环境治理效果的影响存在显著的动态效应和滞后效

应，表明湖泊水污染治理是一项长期工程，且随着时间推移，水环境治理效果越为明显，因此推进湖长制制度形成常态化和系统

化，是防治水污染的重要举措。 

 

图 3综合水质的平行趋势检验 

 

图 4污染物超标总值的平行趋势检验 

3.3.2 倾向得分基础上的倍差法(PSM-DID) 

由于武汉市试点湖泊是由湖北省政府发布，因此一定程度上具有强制性，但某一湖泊是否作为试点，仍可能受到地方官员治

污偏好或湖泊污染严重程度的影响，使得试点湖泊的选择并非随机，从而导致样本选择偏差。为此，本文进一步使用倾向得分基

础上的倍差法(PSM-DID)对湖长制的政策效应进行检验，倾向得分匹配能够尽可能消除处理组和控制组的系统性差异，双重差分

又能够进一步解决遗漏变量相关问题，因而在政策评估中得到了广泛使用。该方法的基本思路是首先利用前文中的控制变量预

测每个辖区湖泊被开展试点的概率，再分别利用匹配的方法为试点湖泊(处理组)寻找对照组，使得处理组和控制组在湖长制政

策实施前没有系统性差异，以减少湖长制政策实施中的自选择问题。我们首先进行了样本匹配前后的平衡性检验，结果表明处理

组和控制组在匹配后并无显著差异 1。在此基础上，我们使用双重差分方法对基准模型进行重新回归。表 3中模型 3加入个体效
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应、时间固定效应和地区固定效应后，湖长制的推行依然在 5%的显著性水平上降低了综合水质污染等级。与此相对应，在模型

6中加入所有固定效应后，湖长制推行对污染物超标总值的污染产生了显著的负向影响，即湖长制降低了水中的污染浓度。总体

而言，上述结果表明，湖长制对综合水质和污染物超标总值的影响依然显著为负，这进一步证明了前文基准回归结果是稳健的。 

3.4 湖长制改善水环境治理效果的机制分析 

前述证明湖长制会对水环境治理效果产生积极影响，本小节进一步探究湖长制对水环境治理效果产生积极影响的内在机制。

理论分析指出，湖长制既可能通过提高环境治理投资，也可能是因为降低工业废水排放改善水环境治理效果。本文基于前述中介

效应模型验证上述机制是否存在。具体分析过程采用 3步法进行验证：(1)将湖长制的交乘项与水环境治理效果进行回归，若系

数显著为负，则表明湖长制对水环境治理效果具有显著影响。(2)模型 2和模型 3则将湖长制的交乘项与中介变量进行回归，若

系数显著，则说明湖长制对中介变量有显著影响。(3)将湖长制的交乘项和中介变量同时纳入模型进行回归，若中介变量系数显

著而湖长制的交乘项系数不显著，则表明模型存在完全中介作用，若中介变量系数显著且湖长制的交乘项系数也显著，则表明模

型存在部分中介作用。 

表 3 PSM-DID估计结果 

 
综合水质 污染物超标总值 

模型 1 模型 2 模型 3 模型 4 模型 5 模型 6 

是否推行湖长制 -0.587** -0.730*** -0.641** -0.817** -1.056** -1.418* 

 (0.237) (0.247) (0.571) (0.851) (0.868) (2.053) 

个体固定效应 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

地区固定效应 不控制 控制 控制 不控制 控制 控制 

时间固定效应 不控制 不控制 控制 不控制 不控制 控制 

观测值 612 612 612 426 426 426 

Pseudo_R2 0.542 0.545 0.567    

R2    0.735 0.737 0.741 

 

表 4 中，模型 1 至模型 4 给出了湖长制影响综合水质的中介机制检验结果。第一步为湖长制的交乘项对水环境治理效果的

回归分析，结果在前文表 2 中已经给出。第二步检验中，模型 1 和模型 2 的回归结果显示，湖长制的交乘项对环境治理投资的

回归系数显著为正，对工业废水排放的回归系数显著为负，这表明湖长制能够显著提高环境治理投资和降低工业废水排放，该结

论与前文理论预期相符。进一步验证湖长制是否通过环境治理投资和工业废水减排改善了综合水质，在第三步检验中，模型3将

湖长制的交乘项与环境治理投资同时纳入模型，结果显示湖长制交乘项对综合水质的回归系数依然显著为负，且环境治理投资

对综合水质的影响也显著为负，这说明环境治理投资在湖长制与综合水质之间起到了部分中介，经计算该中介效应大小约为

1.029;模型 4 将湖长制的交乘项与工业废水排放同时纳入模型，结果表明湖长制对综合水质的回归系数依然显著为负，而工业

废水排放对综合水质污染的回归系数也显著，说明工业废水排放在湖长制与综合水质之间起到部分中介，中介效应大小约为

0.774。 
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表 4机制分析回归结果 

 

模型 1 模型 2 模型 3 模型 4 模型 5 模型 6 模型 7 模型 8 

环境治理 

投资 

工业废水 

排放 

综合 

水质 

综合 

水质 

环境治理 

投资 

工业废水 

排放 

污染物超标 

总值 

污染物超标 

总值 

是否推行湖长制 0.795*** -0.154*** -0.910*** -1.011*** 0.795*** -0.154*** -1.586* -1.571* 

 (0.162) (0.019) (0.288) (0.289) (0.162) (0.019) (0.930) (0.932) 

环境治理投资   -1.295***    -0.582**  

   (0.351)    (0.743)  

工业废水排放    5.029
***
    2.378

**
 

    (1.363)    (3.037) 

控制变量 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

个体固定效应 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

地区固定效应 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

时间固定效应 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

观测值 951 951 951 951 951 951 574 574 

Pseudo_R2 0.574 0.798 0.589 0.590     

R2     0.574 0.798 0.687 0.741 

 

模型 5 至模型 8 为湖长制的交乘项对污染物超标总值影响的机制分析结果。第一步机制检验中，湖长制的交乘项与污染物

超标总值的回归结果在前文表 2 中已经给出。在第二步检验中，模型 5 和模型 6 回归结果表明，湖长制能够显著提高水环境治

理投资和降低工业废水排放。在第三步检验中，模型 7将湖长制的交乘项与环境治理投资同时纳入中介模型中后，结果显示湖长

制与环境治理投资对污染物超标总值的系数均显著为负，表明环境治理投资在湖长制与污染物超标总值间起到了部分中介作用，

中介效应值大小约为 0.462;模型 8 将湖长制的交乘项与工业废水排放同时纳入模型，结果表明湖长制交乘项对污染物超标总值

的回归系数显著为负，而工业废水排放对污染物超标总值的回归系数也显著。表明工业废水排放在湖长制与水环境治理效果中

同样起到部分中介作用，中介效应大小约为 0.366。整体而言，上述分析表明湖长制通过环境治理投资和工业污水减排改善水环

境治理效果，环境治理投资和工业污水减排均起到了部分中介作用。至此，假设 2和假设 3得以验证。 

3.5 异质性分析 

3.5.1 行政区经济发展水平异质性 

前文分析指出，湖长制能够显著改善水环境治理效果，但湖长制的实施还受城市区域经济发展水平的制约。一般而言，经济

发展水平较高的行政区域，由于能为湖长制的实施和水环境治理提供更多的资金支持。高经济水平的辖区往往具有更高的工业
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化和城镇化水平，因此政府对环境治理的重视程度更高。根据上述分析，本文使用人均 GDP 衡量辖区经济发展水平，基于该变量

的中位数，将样本划分为高经济水平辖区和低经济水平辖区。表 5结果显示，与低经济水平辖区相比，湖长制显著改善了高经济

水平辖区的综合水质和污染物超标总值。这是因为在低经济发展水平辖区内，第一产业占有较大比重，工业化和城镇化还有待进

一步发展，在迫切要求发展经济和区域经济双重约束下，往往对水环境治理的重视程度不够，湖长制的实施也可能因缺少必要的

资金投入而效果不佳。 

3.5.2 湖泊地理位置异质性 

理论分析指出，湖长制能够积极落实属地责任并协调各流域部门形成统一的治水合力，实现水环境治理绩效。但当湖泊位于

多个行政区域边界时，清晰界定好各辖区治污权责是困难的。有研究指出，跨行政区水环境治理由于涉及多个行政区域，每个区

域都想让相邻区域做出治水的努力，而自己获得环境治理收益，由于治水的成本由单个辖区承担，治水收益由所有辖区共享，因

此很容易导致集体行动困境。那么，在不同地理位置湖泊中，湖长制的水环境治理效应是否存在差异?基于此，本文将样本湖泊

划分为跨行政区域和非跨行政区域两种类型，考察湖长制的水环境治理效果差异。表 5结果显示，与跨行政区域湖泊相比，湖长

制显著改善了非跨行政区域的综合水质。湖长制对两类湖泊的污染物超标总值的影响均为负但不显著。上述结果表明，湖长制虽

然按照行政交界面划分边并强化了党政领导干部的治水责任，但跨界湖泊的水环境治理需要各辖区共同配合，在制度激励设计

中，必须采取有效的激励措施，实现各辖区之间开展协调联动的合作治理机制。 

表 5异质性分析回归结果 

 
综合水质 污染物超标总值 

低经济水平 高经济水平 跨区湖泊 非跨区湖泊 低经济水平 高经济水平 跨区湖泊 非跨区湖泊 

是否推行湖长制 -0.814 -2.349** -0.049 -0.424*** -0.254 -1.858* -1.742 -1.611 

 (0.679) (1.018) (0.408) (0.985) (0.691) (3.092) (1.627) (0.985) 

控制变量 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

个体固定效应 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

地区固定效应 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

时间固定效应 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 控制 

观测值 474 474 53 895 206 368 44 530 

Pseudo_R2 0.734 0.599 0.935 0.824     

R2     0.954 0.711 0.921 0.740 

 

4 结论与政策建议 

湖泊是水资源的重要组成部分，具有不可替代的生态功能、资源功能和经济功能，深入探讨湖长制对水环境治理效果的影响

及其机制，对推进水环境治理能力和治理体系现代化建设具有重要意义。文章使用2007～2017 年武汉市环境状况公报和武汉统

计年鉴数据，采用双重差分方法，评估了湖长制的水环境治理效应。主要得出以下结论： 
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(1)与非试点湖泊相比，湖长制显著改善了试点湖泊的综合水质，降低了污染物超标总值。且湖长制对水环境治理的影响呈

现出显著的动态效应和滞后效应，表明建立常态化的水环境治理制度是解决水环境治理的关键举措。 

(2)湖长制通过环境治理投资和工业污水减排改善水环境治理效果。湖长制通过建立属地管理责任，建立权责清晰的责任制

度和激励措施，打破了部门间的条块分割，促进了多元化社会力量参与治水，提高了地方政府环境治理投资和工业废水减排的积

极性，从而改善的水环境治理效果。 

(3)湖长制对水环境治理效果的影响存在显著差异。具体而言，与低经济水平辖区相比，湖长制显著改善了高经济水平辖区

的水环境治理效果；与跨行政区域湖泊相比，湖长制显著改善了非跨行政区域湖泊的水环境治理效果。这说明湖长制实施中资金

扶持要适当向欠发达地区倾斜，同时还要注重建立区域间的协调联动的合作治理机制。 

基于上述研究结论，本文给出了如下政策建议： 

(1)完善湖长制行政问责和考核机制，推进湖长制向常态化和系统化方向转变。湖长制虽然将明确了各级湖长的具体行政问

责机制，但行政问责和考核能否被落实依然是湖长制推行的关键问题，因此要建立一套完善的行政问责机制，将湖长制湖泊治理

的行政责任纳入法律法规，有效提升地方政府环境监管的执行力。同时本文结论中还发现，湖长制对跨行政区域湖泊的水环境治

理效果还不明显，因此该制度的激励设计要考虑各部门和辖区之间的协调联动性，实行片区治理成果联动评价合作机制。除此之

外，要进一步完善地方官员晋升考核标准，增加环境治理在地方官员晋升考核中的权重，纠正年轻官员为晋升而盲目追逐 GDP 指

标，忽视环境保护的短视行为。 

(2)加强地方水环境治理投资力度，为湖长制实施提供必要基础。地方政府要依据本地环境治理实际情况，合理调整环保支

出在财政预算中的比重，应重点支持污水处理、湖泊生态修复、应急清污等项目的资金投入。积极引导社会资本参与湖泊水环境

治理中。如通过项目收益权、特许经营权、排污权等质押融资担保，提高社会资本投资积极性。此外，基于不同区域经济发展水

平的实际差异，中央政府和地方政府要加强对欠发达地区的环保资金倾斜力度。如对欠发达地区可以采取专项生态转移支付的

形式，并将湖长制的实施效果与地方财政获得“以奖代补”资金挂钩，提高水环境治理资金的使用效率。 

(3)积极引导社会力量参与水环境治理。水环境治理作为巨大的生态系统工程，不能仅依靠政府的力量加以解决，还需要调

动公民、企业、媒体以及民间环保组织等社会力量参与水环境治理。提高公民的环境保护意识和环境治理参与能力，丰富多元化

的治水形式。如政府可以运用灵活的市场调控手段，合理确定最优污染水平排污收费标准，由地方政府和和企业进行协商，给予

主动承担水污染减排和降污技术研发的企业税收优惠和资金扶持，降低企业治污和技术研发成本，促进企业节能减排走集约化

上产之路，从而形成“政府监管、市场驱动、企业施治”的水环境治理新机制。 
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