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MỞ ĐẦU 

Cỏ biển thuộc nhóm thực vật bậc cao có hoa duy nhất sống trong môi 

trường biển. Trên thế giới hiện nay được ghi nhận khoảng 72 loài cỏ biển, phân 

bố trong 14 chi và thuộc 4 họ chính bao gồm Posidoniaceae, Zosteraceae, 

Hydrocharitaceae, Cymodoceaceae. Tuy cỏ biển có số lượng loài tương đối ít 

nhưng mỗi loài lại sở hữu phạm vi phân bố địa lý rộng lớn, có thể trải dài hàng 

nghìn kilomet dọc theo các vùng bờ biển. Với khả năng thích nghi cao với môi 

trường biển, cỏ biển hiện diện ở hầu hết các vùng biển trên thế giới, từ vùng 

nhiệt đới đến ôn đới. Thảm cỏ biển có vai trò quan trọng trong hệ sinh thái biển, 

là vườm ươm giống cho các loài sinh vật có giá trị kinh tế và góp phần gia tăng 

đa dạng sinh học. Ngoài ra, chúng cũng đóng góp vào chức năng của hệ sinh 

thái bằng cách hấp thụ carbon, giảm số lượng mầm bệnh gây hại cho con người 

và cung cấp nguồn thức ăn cho các loài động vật ăn cỏ lớn đang bị đe dọa như 

bò biển và rùa biển. Hệ thống rễ chằng chịt giúp cố định nền đáy, bẫy trầm tích 

và chống xói lở cho vùng ven bờ. Tuy nhiên, giống như nhiều hệ sinh thái khác, 

các thảm cỏ biển đã suy giảm trên toàn cầu trong suốt nhiều thập kỉ do những 

nguyên nhân khác nhau. 

Hiện nay, cỏ biển đang phải đối mặt với nhiều thách thức nghiêm trọng 

do biến đổi môi trường toàn cầu ngày càng gia tăng. Trong đó, đáng lo ngại 

nhất là hiện tượng tăng nhiệt độ nước biển và quá trình nhiệt đới hóa, axit hóa 

đại dương, phú dưỡng ven biển, suy giảm độ trong của nước, giảm nồng độ oxy 

hòa tan, cùng với các hoạt động khai thác quá mức của con người như đánh bắt, 

nuôi trồng thủy sản và phát triển hạ tầng ven biển. Tại Việt Nam, diện tích cỏ 

biển đã bị suy giảm trong vòng ba thập kỷ qua. Vì vậy việc phục hồi và bảo tồn 

hệ sinh thái thảm cỏ biển là một vấn đề cấp thiết hiện nay. 

 Trong hệ sinh thái thảm cỏ biển, Enhalus acoroides (Linnaeus f.) Royle  

là một trong những loài có kích thước lớn, sinh khối cao, giúp lọc nước và cải 

thiện môi trường sống cũng như là nơi cư trú và vườn ươm cho các loài sinh 

vật khác. Nhưng với áp lực từ hoạt động của con người như: khai thác ven bờ, 

ô nhiễm nguồn nước và biến đổi khí hậu, các thảm cỏ biển này đang đối mặt 

với sự suy giảm nghiêm trọng về diện tích, độ phủ và cả sinh khối. Đa dạng di 

truyền và cấu trúc quần thể loài cỏ biển E. acoroides tại Việt Nam đã được 

nghiên cứu tại các vùng biển ven bờ tỉnh Khánh Hòa, ven bờ Nam Trung Bộ. 
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Tuy nhiên, các nghiên cứu trên đối với loài E. acoroides chỉ dừng lại ở phạm 

vi nhỏ, chưa có tính liên vùng giữa Nam Trung Bộ và Tây Nam. Tính liên kết 

quần thể và hướng dịch chuyển dòng gen (gene flows) giữa các thảm cỏ biển 

tại mỗi vùng và giữa hai vùng chưa được nghiên cứu kỹ. Vì vậy, việc phân tích 

đa dạng gen của các quần thể E. acoroides bằng chỉ thị SSR (vi vệ tinh) giúp 

xác định mức độ phong phú về kiểu gen giữa các quần thể/khu vực khác nhau, 

từ đó đánh giá được mức độ thích nghi và khả năng chống chịu của chúng trước 

biến đổi môi trường. Những dữ liệu này có thể được ứng dụng trong các chương 

trình phục hồi sinh thái, giúp lựa chọn nguồn giống phù hợp để tái tạo các thảm 

cỏ biển bị suy giảm. Chính vì vậy, chúng tôi thực hiện đề tài “Đánh giá đa 

dạng gen và cấu trúc quần thể cỏ biển Enhalus acoroides tại vùng ven biển 

Nam Trung Bộ và Tây Nam, Việt Nam” nghiên cứu này nhằm phục vụ công 

tác bảo tồn và phục hồi hệ sinh thái cỏ biển nói chung, và loài cỏ biển E. 

acoroides (cỏ Lá Dừa) nói riêng. 

Mục tiêu, nội dung nghiên cứu, ý nghĩa khoa học và ý nghĩa thực tiễn 

của đề tài 

Mục tiêu nghiên cứu 

Nghiên cứu nhằm đánh giá mức độ đa dạng di truyền, cấu trúc quần thể 

và dòng gen giữa các quần thể của cỏ lá dừa - Enhalus acoroides, từ đó xác 

định các quần thể có giá trị bảo tồn cao và đề xuất ưu tiên bảo vệ cũng như 

phục hồi thảm cỏ biển trong tương lai. 

Nội dung nghiên cứu 

Để đạt được mục tiêu trên, đề tài tập trung vào bốn nội dung nghiên cứu: 

 (i) Xác định mức độ đa dạng gen tại 10 quần thể cỏ Lá dừa 

  (ii) Xác định cấu trúc quần thể của 10 thảm cỏ Lá dừa. 

(iii) Ước tính dòng gen giữa các quần thể và giữa hai khu vực 

Nam Trung Bộ và Tây Nam. 

 (iv) Xác định và đề xuất các quần thể cần ưu tiên bảo tồn. 
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Ý nghĩa khoa học của đề tài 

 Nghiên cứu cung cấp đánh giá hệ thống về đa dạng và cấu trúc di truyền 

của cỏ Lá dừa - Enhalus acoroides giữa Nam Trung Bộ và Tây Nam Bộ, bổ 

sung dữ liệu sinh học phân tử cho loài tại Việt Nam. Kết quả giúp làm rõ dòng 

gen, cơ chế phát tán và mức độ liên kết giữa các quần thể, qua đó góp phần giải 

thích xu hướng tiến hóa và phân bố không gian, đồng thời cung cấp thêm 

khoảng trống tri thức từ các nghiên cứu trước đây. 

Ý nghĩa thực tiễn của đề tài 

Nghiên cứu cung cấp cơ sở khoa học định lượng tin cậy để xác định các 

quần thể có đa dạng di truyền cao hoặc nguồn gen quý cần ưu tiên bảo tồn, góp 

phần hạn chế cận huyết và suy thoái giống. Đồng thời, dữ liệu về cấu trúc quần 

thể giúp hỗ trợ xây dựng và triển khai các chương trình phục hồi thảm cỏ biển 

bền vững, thông qua việc lựa chọn nguồn giống phù hợp nhằm nâng cao tỷ lệ 

sống và khả năng thích ứng trước biến đổi khí hậu và tác động của con người. 
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Chương 1. TỔNG QUAN TÀI LIỆU 

1.1. ĐA DẠNG LOÀI VÀ DIỆN TÍCH PHÂN BỐ CỦA CỎ BIỂN 

Trên thế giới, có khoảng 72 loài thuộc 14 chi cỏ biển được ghi nhận. 

Chúng thuộc bốn họ, bao gồm Posidoniaceae, Zosteraceae, Hydrocharitaceae 

và Cymodoceaceae, cả bốn họ này thuộc lớp thực vật một lá mầm, bộ 

Alismatales. Ngoài ra còn có họ Ruppiaceae gồm Ruppia maritima, R. cirrhosa, 

thường được xem là loài phụ trợ, chỉ tính khi sống trong môi trường biển [1], 

[2], [3]. Các loài cỏ biển về hình thái có sự khác biệt rõ rệt. Lá có thể dài hơn 4 

mét (Zostera caulescens) hoặc chỉ vài cm (Halophila decipiens). Một số loài 

có lá dạng dây mảnh (Syringodium isoetifolium), trong khi các loài khác có lá 

hình tròn hoặc hình thìa (Halophila spp.). Hệ thống rễ (roots) và thân ngầm 

(rhizomes) phát triển mạnh, giúp bám trụ và lan rộng. Tất cả các loài đều có 

những thích nghi sinh học đặc biệt để tồn tại trong môi trường biển: thụ phấn 

dưới nước, chịu mặn cao, và sinh trưởng trong điều kiện ánh sáng yếu [2]. Tuy 

số lượng loài tương đối ít nhưng cỏ biển lại phân bố rộng khắp các đại dương. 

Dựa trên sự kết hợp giữa tổ hợp loài, phạm vi phân bố và ảnh hưởng của các 

yếu tố khí hậu nhiệt đới và ôn đới, các nhà khoa học đã xác định sáu vùng sinh 

địa lý cỏ biển trên quy mô toàn cầu. Bốn vùng ôn đới bao gồm: (1) Bắc Đại 

Tây Dương, (3) Địa Trung Hải,  (4) Bắc Thái Bình Dương và (6) Vùng biển ôn 

đới Nam Bán Cầu. Hai vùng nhiệt đới bao gồm: (2) Đại Tây Dương và (5) Ấn 

Độ - Thái Bình Dương (Hình 1.1) [2], [3]. 

Ở cấp độ chi, phân bố cỏ biển giữa hai bán cầu Bắc - Nam rất tương 

đồng, với 11 chi ở mỗi bán cầu và 10 chi chung. Chỉ có Phyllospadix là đặc 

hữu của bán cầu Bắc, trong khi Amphibolis là chi đặc hữu của bán cầu Nam. 

Chi Zostera chủ yếu xuất hiện ở vùng ôn đới, nhưng mở rộng đến cả hai vùng 

nhiệt đới (Tây Phi, Đông Phi, Đông Úc và Việt Nam). Ba chi Halophila, 

Thalassia, Syringodium thường sống ở môi trường tương tự và đóng vai trò 

sinh thái giống nhau. Đặc biệt chi Halophila có số loài nhiều nhất (gần 15 loài), 

chủ yếu phân bố ở vùng nhiệt đới, nhưng cũng lan đến cả bốn vùng ôn đới. Một 

số loài như H. ovalis và H. decipiens có phân bố toàn cầu [3].  
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Hình 1.1 Phân bố toàn cầu của cỏ biển [3]. 

(Ghi chú: (1) Bắc Đại Tây Dương, (2) Đại Tây Dương, (3) Địa Trung Hải, (4) Bắc 

Thái Bình Dương, (5) Ấn Độ - Thái Bình Dương), (6) Vùng biển ôn đới Nam Bán Cầu). 

Vùng biển Ấn Độ - Thái Bình Dương là vùng có đa dạng cỏ biển cao 

nhất thế giới, với diện tích phân bố cỏ biển đạt khoảng 87.791 km². Đặc biệt,  

tại khu vực Đông Nam Á, cỏ biển được xem là trung tâm đa dạng sinh học, với 

tổng diện tích cỏ biển tại các quốc gia trong khu vực vào khoảng 3.670 km2 [4]. 

Diện tích cỏ biển phân bố không đồng đều giữa các quốc gia, trong đó Indonesia 

ghi nhận diện tích lớn nhất khoảng 293.464 ha [5], Thái Lan: 25.600 ha [6], 

Malaysia: 4.900 ha và Philippines: 8.200 ha [4].  

Việt Nam nằm ở trung tâm khu vực Đông Nam Á, được biết đến là nơi 

khởi nguồn tiến hóa của cỏ biển [7]; với tổng diện tích được ước tính khoảng 

15.613 ha [8]. Trong số 22 vùng sinh thái phân bố cỏ biển của Đông Nam Á, 

Việt Nam bao gồm ba vùng sinh thái: N020112 (Vịnh Bắc Bộ), N020115 (Vịnh 

Thái Lan) và N020116 (miền Nam Việt Nam) [9]. Đường bờ biển của Việt Nam 

được chia thành bốn vùng: Đông Bắc (1), Bắc Trung Bộ (2), Nam Trung Bộ 

(3) và Nam Việt Nam (4) (Hình 1.2) [8]. Năm 2014, Cao và cộng sự [10] đã 

thống kê tổng diện tích cỏ biển ở vùng 1 là 2.240 ha với 12 thảm cỏ biển được 

tìm thấy. Đối với vùng 2, hai thảm cỏ biển có diện tích lớn là đầm phá Tam 

Giang - Cầu Hai và một khu vực lân cận với diện tích lần lượt là 2.037 và 618 

ha [11]. Ở vùng 3, sự phân bố cỏ biển là khu vực được nghiên cứu kỹ lưỡng 

nhất trong bốn vùng với tổng diện tích 3.109 ha [8]. Gần đây, kết quả nghiên 
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cứu từ Nguyen và cộng sự [12] cho thấy diện tích phân bố cỏ biển tại đảo Phú 

Quốc (đảo lớn nhất Việt Nam nằm ở vùng 4) khoảng 7.579 ha và được coi là 

thảm cỏ biển lớn nhất Việt Nam. Ngoài ra, một nghiên cứu gần đây khác đã ghi 

nhận sự tồn tại của thảm cỏ biển rộng 30 ha tại quần đảo Hải Tặc [13]. 

 

Hình 1.2. Phân bố thảm cỏ biển ở Việt Nam [8]. 

(Ghi chú: (1) Đông Bắc, (2) Bắc Trung Bộ, (3) Nam Trung Bộ, (4) Nam Việt Nam). 

Hiện nay, tại Việt Nam 15 loài cỏ biển đã được ghi nhận [1], [14]. Một 

số loài như Thalassodendron ciliatum (Forssk) Hartog chỉ được tìm thấy tại 

quần đảo Trường Sa, trong khi Nanozostera japonica Ascherson & Graebner 

phân bố ở miền Bắc, và Enhalus acoroides (Linnaeusf.) Royle xuất hiện ở miền 

Trung và miền Nam Việt Nam (vùng 3 và vùng 4). Nhìn chung, sự đa dạng loài 

của cỏ biển ở miền Nam cao hơn ở miền Bắc. Các loài cỏ biển ưu thế là Enhalus 

acoroides (Linnaeus f.) Royle, Thalassia hemprichii (Ehrenberg) Ascherson, 

Oceana serrulata (R.Brown) Byng & Christenhusz, Halodule uninervis 

(Forsskål) Ascherson, Halophila ovalis (R.Brown) J.D.Hooker và N. japonica 

(Ascherson & Graebner) Tomlinson & Posluszny [1], [14], [15]. 
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Enhalus acoroides (Linnaeusf.) Royle thuộc họ Hydrocharitaceae, là một 

trong những loài cỏ biển có kích thước lớn, lá dài và rộng hơn so với các loài 

khác, với chiều dài lá có thể đạt 100 cm. Với đặc điểm lá dài loài này có thể dễ 

dàng phân biệt với các loài cỏ biển khác, các mép lá hơi cuộn lại, thân bò dày 

và được bao phủ bởi các sợi xơ màu đen [16]. Cũng giống như hầu hết các loài 

trong họ Hydrocharitaceae, Enhalus acoroides phân bố tại các vùng biển nhiệt 

đới khu vực Ấn Độ - Thái Bình Dương, kéo dài từ phía Nam Nhật Bản, Đông 

Nam Á, phía Bắc nước Úc, phía Nam Ấn Độ và Sri Lanka. Chúng chiếm độ 

phủ cũng như sinh khối cao nhất trong tổ hợp của thảm cỏ biển [2], [17], [18]. 

Tại Việt Nam, Enhalus acoroides còn có tên thường gọi là cỏ Lá dừa, thường 

được tìm thấy ở vùng đầm phá hoặc ven biển Nam Trung Bộ như đầm Cù 

Mông, ven bờ Khánh Hòa... và các vùng biển phía Tây Nam như quần đảo Phú 

Quốc, ven bờ Kiên Lương, quần đảo Bà Lụa và quần đảo Hải Tặc [14], [15]. 

Cũng giống nhau các loài cỏ biển khác, cỏ Lá dừa có vai trò quan trọng trong 

hệ sinh thái biển, tuy nhiên dưới áp lực của con người và biến đổi khí hậu; các 

thảm cỏ biển hiện nay đang dần bị thu hẹp diện tích và biến mất. 

1.2. VAI TRÒ CỦA THẢM CỎ BIỂN TRONG HỆ SINH THÁI VÀ TÌNH 

TRẠNG SUY GIẢM THẢM CỎ BIỂN HIỆN NAY 

 1.2.1. Vai trò của thảm cỏ biển trong hệ sinh thái 

 Hệ sinh thái cỏ biển là một trong ba hệ sinh thái biển then chốt và có vai 

trò đặc biệt quan trọng trong việc duy trì sự cân bằng sinh thái của các vùng 

ven biển, bên cạnh hai hệ sinh thái khác là rạn san hô và rừng ngập mặn [14]. 

Cỏ biển được xem như những “kỹ sư sinh thái” do khả năng cải thiện môi 

trường sống, tạo điều kiện cho sự phát triển của nhiều loài sinh vật biển và cung 

cấp các dịch vụ hệ sinh thái quan trọng khác. Hệ thống lá, thân rễ và rễ của cỏ 

biển có khả năng làm giảm tốc độ dòng chảy và sóng biển, từ đó hạn chế xói 

mòn và ổn định trầm tích đáy biển. Cơ chế này đồng thời giúp giữ lại và tích 

lũy trầm tích cũng như các chất dinh dưỡng, đóng vai trò như một bộ lọc sinh 

học tự nhiên, ngăn chặn dòng chảy của các chất ô nhiễm từ đất liền ra biển. Nhờ 

đó, cỏ biển góp phần cải thiện chất lượng nước ven bờ và duy trì điều kiện sống 

thuận lợi cho các sinh vật biển khác [19], [20]. Năng suất sơ cấp từ cỏ biển và các 

loài sinh vật phụ sinh sống cùng với chúng có thể sánh ngang hoặc vượt qua 

nhiều hệ sinh thái trên cạn. Cỏ biển cũng là nơi lưu trữ carbon khổng lồ trong 
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kho lưu trữ mùn bã hữu cơ, một phần trong số đó được vận chuyển ra vùng biển 

sâu, nơi chúng đóng vai trò là nguồn cung cấp vật chất hữu cơ thiết yếu trong 

môi trường khan hiếm thức ăn [21]. 

 1.2.2. Những nguyên nhân dẫn đến sự suy giảm thảm cỏ biển 

 Năm 2009, Waycott và cộng sự [22] đã thực hiện đánh giá định lượng 

toàn cầu nào về mức độ suy giảm của cỏ biển. Đánh giá này dựa trên 215 nghiên 

cứu cho thấy cỏ biển đã biến mất với tốc độ trung bình 110 km² mỗi năm kể từ 

năm 1980, và 29% diện tích cỏ biển đã biết đã biến mất kể từ khi được ghi nhận 

lần đầu vào năm 1879. Đáng lo ngại hơn, tốc độ suy giảm đã tăng nhanh, từ 

mức trung bình 0,9% mỗi năm trước năm 1940 và lên đến 7% mỗi năm kể từ 

năm 1990. Sự suy thoái của thảm cỏ biển chủ yếu liên quan đến ba nhóm 

nguyên nhân chính: chất lượng nước kém, các tác động vật lý gây xáo trộn nền 

đáy, và sự suy giảm của mạng lưới dinh dưỡng. Các sự kiện môi trường, sinh 

học và khí hậu cực đoan được xác định là nguyên nhân gây suy giảm cỏ biển 

tại cả vùng ôn đới và nhiệt đới. Các mối đe dọa từ biến đổi khí hậu toàn cầu, 

như sự gia tăng nhiệt độ bề mặt biển, mực nước biển dâng, tần suất và cường 

độ của các cơn bão cùng với sóng lớn và triều cường đã tác động rõ rệt đến các 

hệ sinh thái ven biển trong đó có thảm cỏ biển [19]. Bên cạnh đó, sự thay đổi 

chất lượng nước ở quy mô khu vực, như tại vịnh Chesapeake [23] và các tác 

động cục bộ như gia tăng tải lượng trầm tích, chất ô nhiễm và dinh dưỡng đổ 

vào môi trường ven biển tại Cockburn Sound [20] cũng góp phần làm suy thoái 

các hệ sinh thái này. Các hiện tượng khí hậu cực đoan (bão nhiệt đới, sóng thần) 

cũng có thể gây ra những tác động quy mô lớn đối với các quần xã cỏ biển, kéo 

theo sự suy giảm hệ sinh thái mà các thảm cỏ biển cung cấp. Một ví dụ điển 

hình là tại vịnh Hervey, Úc các đợt tăng độ đục đột ngột sau khi bão nhiệt đới 

đi qua đã dẫn đến mất khoảng 1.000 km² diện tích cỏ biển, kéo theo tỷ lệ tử 

vong cao và hiện tượng di cư của loài bò biển [24]. 

Bên cạnh các nguyên nhân suy giảm cỏ biển đã được ghi nhận, hiện đang 

xuất hiện thêm nhiều mối đe dọa mới đối với hệ sinh thái thảm cỏ biển. Trong 

những năm trở lại đây, sự xâm nhập của các loài sinh vật biển ngoại lai đã trở 

thành một thách thức lớn đối với các đại dương trên toàn thế giới. Xu hướng 

này đang gia tăng nhanh chóng và được dự báo sẽ tiếp tục diễn ra do các con 

đường xâm nhập ngày càng mở rộng và đa dạng, trong khi các biện pháp can 
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thiệp vẫn còn chậm trễ. Hiện đã có ít nhất 28 loài ngoại lai được ghi nhận là đã 

định cư trong các thảm cỏ biển trên toàn cầu, trong đó 64% có tác động tiêu 

cực đến thảm cỏ biển. Trong khi các hiện tượng như phú dưỡng hoặc hoạt động 

lấp biển có thể được kiểm soát hoặc chấm dứt, thì việc loại bỏ một loài ngoại 

lai sau khi chúng đã thiết lập và lan rộng là gần như không thể [19], [25], [26]. 

1.2.3. Tình trạng suy giảm thảm cỏ biển trên thế giới và tại Việt Nam 

 Hơn một thập kỷ trước, diện tích thảm cỏ biển toàn cầu được ước tính 

mất đi với tốc độ trung bình khoảng 1,5% mỗi năm. Đáng chú ý, tại các địa 

điểm có xu hướng suy giảm, tốc độ mất mát lên tới 7% mỗi năm và đang có xu 

hướng tăng nhanh [22]. Những nỗ lực giám sát quy mô lớn trong thời gian gần 

đây đã cung cấp thêm nhiều dữ liệu, cho phép đánh giá lại các xu hướng thay 

đổi toàn cầu của thảm cỏ biển trong bối cảnh tác động nhân sinh ngày càng gia 

tăng. Dữ liệu tổng hợp từ 175 nghiên cứu với 547 chuỗi thời gian cho thấy thảm 

cỏ biển trên toàn cầu đã trải qua sự suy giảm đáng kể về diện tích kể từ cuối thế 

kỷ XIX. Tổng diện tích cỏ biển đã biến mất lên tới 5.602 km², tương đương 

19,1% so với diện tích khảo sát (29.293 km²). Mặc dù đã có 554 km² được phục 

hồi kể từ năm 1900, con số này chỉ chiếm khoảng 1,9%, cho thấy quá trình 

phục hồi vẫn còn hạn chế so với mức độ suy thoái [27].  

 

Hình 1.3. Xu hướng thay đổi diện tích thảm cỏ biển theo thời gian [27] 
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Tại vùng ôn đới Bắc Thái Bình Dương, các nghiên cứu đã ghi nhận mức 

suy giảm thảm cỏ biển diễn ra nhanh chóng và đặc biệt nghiêm trọng. Trong 

giai đoạn từ thập niên 1950 đến 1970, diện tích thảm cỏ biển tại khu vực này 

đã giảm tới 1.000 lần, phản ánh một quá trình suy thoái ở quy mô chưa từng có 

(Hình 1.3). Tương tự, vùng ôn đới Đông Bắc Đại Tây Dương ghi nhận tỷ lệ 

suy giảm cao nhất so với tổng diện tích lớn nhất từng được khảo sát trong vùng 

sinh địa lý này, với mức giảm 69% (Bảng 1.1). Sự suy giảm này nguyên do 

phần lớn đến từ bệnh thối rễ (wasting disease) lan rộng trong khu vực ở đầu thế 

kỉ XX [28]. Diện tích thảm cỏ biển toàn cầu ước tính khoảng 160.387 km² với 

độ tin cậy trung bình đến cao, và khoảng 266.562 km² với độ tin cậy thấp hơn 

[29]. Từ sau năm 2000, vùng Đông Bắc Đại Tây Dương đã có dấu hiệu phục 

hồi rõ rệt, tuy nhiên diện tích hiện tại vẫn thấp hơn khoảng 70% so với mức 

được ghi nhận trong các khảo sát sớm nhất [27]. Trong những năm 1940, diện 

tích thảm cỏ biển tại khu vực nhiệt đới Đại Tây Dương và Địa Trung Hải có xu 

hướng suy giảm mạnh (khoảng 40% - 80%). Cụ thể, vùng nhiệt đới Đại Tây 

Dương ghi nhận mức suy giảm lớn nhất về diện tích thảm cỏ biển, với tổng diện 

tích mất đi là 3.485 km². Phần lớn sự suy giảm này bắt nguồn từ một thảm cỏ 

đơn lẻ đã mất 2.700 km² trong giai đoạn từ năm 1984 đến 1992. Từ thập niên 

1980 đến hiện tại, diện tích các thảm cỏ biển tại hai khu vực này đã ổn định trở 

lại. Trong khi đó, tốc độ thay đổi diện tích cỏ biển ở vùng ôn đới Tây Bắc Đại 

Tây Dương dao động từ những năm 1940 đến cuối thập niên 1990, và kể từ 

năm 2000, khu vực này đã ghi nhận mức suy giảm 40% so với các khảo sát ban 

đầu (Hình 1.3). Các thảm cỏ biển tại cả hai khu vực nhiệt đới Ấn Độ - Thái 

Bình Dương và các vùng biển ôn đới Nam bán cầu cũng ghi nhận mức suy giảm 

đáng kể, gần 20% so với tổng diện tích lớn nhất từng được khảo sát trong các 

vùng sinh địa lý này. Xét về giá trị tuyệt đối, mức mất mát thảm cỏ biển lớn 

nhất được báo cáo là tại các vùng sinh địa lý nhiệt đới Đại Tây Dương và Địa 

Trung Hải (Bảng 1.1) 

 

 

 

 



11  

Bảng 1.1. Biến động tổng thể, diện tích phục hồi và diện tích mất  

của thảm cỏ biển toàn cầu [27] 

Vùng sinh thái 

Biến động 

thực tế 

(%) 

Biến động 

thực tế 

(km2) 

Diện tích 

phục hồi 

(km2 ) 

Diện 

tích mất     

(km2 ) 

Tổng diện 

tích khảo 

sát tối đa 

(km2 ) 

Ôn đới Đông Bắc Đại 

Tây Dương 
- 69,0 - 420 17 - 437 608 

Nhiệt đới Đại Tây 

Dương  
- 32,3 - 3.301 183 - 3.485 10.218 

Vùng biển ôn đới Nam 

Bán Cầu 
- 22,4 - 326 121 - 446 1.455 

Nhiệt đới Ấn Độ - Thái 

Bình Dương 
- 16,2 - 96 75 - 171 592 

Địa Trung Hải - 9,9 - 1.477 25 - 1.502 14.958 

Ôn đới Bắc Thái Bình 

Dương 
+ 0,6 + 6 75 - 69 971 

Toàn cầu - 19,1 - 5.602 554 - 6.156 29.293 

Không nằm ngoài khuynh hướng suy giảm của vùng nhiệt đới Ấn Độ - 

Thái Bình Dương, diện tích thảm cỏ biển ở Đông Nam Á đang dần biến mất 

với tốc độ trung bình 5% mỗi năm [4]. Tại Indonesia, những tác động của con 

người bao gồm phát triển ven biển không được quản lý, các phương thức đánh 

bắt trái phép và sự gia tăng dân số là những mối đe dọa chính đến cỏ biển [30]. 

Tình trạng lấn biển quy mô lớn, sự nở hoa của tảo, và phát triển cơ sở hạ tầng 

ven biển đã ảnh hưởng đáng kể đến các thảm cỏ biển ở một số địa điểm tại 

Malaysia [31]. Philippines cũng trong tình trạng đáng báo động, diện tích thảm 

cỏ biển đang suy giảm mỗi năm do sự phát triển công nghiệp với lưu lượng 

chất thải ưu dưỡng và lắng động trầm tích ngày càng tăng [32].  

Tổng diện tích cỏ biển ở Việt Nam vào năm 1990 được ước tính vào 

khoảng 29.162 ha [33]. Theo nghiên cứu của Nguyen và cộng sự [8] diện tích 

cỏ biển hiện nay chỉ còn khoảng 15.613. Sự chênh lệch giữa hai mốc số liệu 

cho thấy mức suy giảm rất lớn, phản ánh xu hướng bị thu hẹp của thảm cỏ biển 

trên phạm vi toàn bộ vùng biển Việt Nam. Diện tích phân bố của cỏ biển tại 

đầm phá Tam Giang - Cầu Hai suy giảm đến 47% do hoạt động đắp đầm và 

khai thác hải sản; độ phủ của cỏ biển cũng bị suy giảm 30% và tại đầm Lập An 

cũng có sự suy giảm về diện tích  đến 60% [34]. Khu vực ven biển Khánh Hòa 

(thuộc khu vực 3) cho thấy thảm thực vật thủy sinh ngập nước, bao gồm cỏ 

biển, đã suy giảm tới 74,2%, trong khi diện tích phục hồi mới chỉ bù đắp được 
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chưa đến một nửa phần diện tích bị mất [35]. Các nghiên cứu phân tích dựa trên 

khảo sát bằng ảnh vệ tinh đã ghi nhận sự suy giảm thảm cỏ biển ở vịnh Cam 

Ranh trong giai đoạn 1996 - 2015 là 25% (tương đương 66 ha) [8]. Tại vịnh 

Vân Phong với 186,2 ha (tương đương 35,8%) diện tích thảm cỏ biển được ghi 

nhận đã biến mất trong vòng ba thập kỷ do nhiều nguyên nhân khác nhau [36]. 

 1.2.4. Sự suy thoái của thảm cỏ biển E. acoroides tại các vùng ven 

biển Việt Nam 

Một số nghiên cứu riêng lẻ về E. acoroides ở nước ta cũng đã cho thấy 

sự suy thoái nghiêm trọng của loài cỏ biển này thông qua tác động của thiên 

nhiên và con người. Tại đảo Côn Đảo, bão Linda năm 1997 đã gây thiệt hại 

nghiêm trọng, làm mất 20 - 30% diện tích cỏ biển và dẫn đến sự biến mất hoàn 

toàn của một số quần thể [15]. Ở Phú Quốc, diện tích thảm cỏ E. acoroides vốn 

được xem là lớn nhất cả nước đã giảm do nuôi trồng thủy sản và phát triển du 

lịch ven bờ [37]. Tại Khánh Hòa, sự suy thoái được ghi nhận rõ rệt ở nhiều khu 

vực; Ở Mỹ Giang và đầm Thủy Triều, thảm cỏ biển bị tác động mạnh bởi ngư 

cụ, nuôi trồng thủy sản và lắng đọng trầm tích với cường độ cao bất thường. 

Ngoài ra, ô nhiễm kim loại nặng, đặc biệt là Cu và Pb, đã được xác định trong 

trầm tích bề mặt tại các khu vực này, vượt xa các vùng khác trong tỉnh. Những 

áp lực môi trường như độ đục cao và dao động độ mặn lớn trong đầm phá cũng 

góp phần làm giảm sức sống và đa dạng di truyền của E. acoroides. Các phân 

tích di truyền cho thấy những quần thể tại các khu vực bị xáo trộn có mức đa 

dạng di truyền thấp hơn đáng kể so với các quần thể vùng biển mở, phản ánh 

sự suy giảm về cấu trúc quần thể và khả năng phục hồi tự nhiên. Kết quả của 

các nghiên cứu đã phần nào cho thấy E. acoroides đứng trước nguy cơ suy thoái 

kéo dài tại nhiều vùng ven biển Việt Nam. Qua đó, việc triển khai các biện pháp 

bảo tồn và phục hồi và vô cùng cấp thiết, không chỉ đối với loài cỏ Lá dừa mà 

còn đối với toàn bộ hệ sinh thái thảm cỏ biển [38], [39].  

1.3. CÁC CHƯƠNG TRÌNH PHỤC HỒI THẢM CỎ BIỂN TRÊN THẾ 

GIỚI VÀ VIỆT NAM 

1.3.1. Chương trình phục hồi thảm cỏ biển và những thành quả đạt 

được trên thế giới 

Từ sau sự kiện biến mất hàng loạt của loài cỏ lươn (eelgrass) tại Hoa Kỳ 
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và Châu Âu vào năm 1930, những nỗ lực đầu tiên nhằm tái thiết quần xã cỏ 

biển thông qua việc phục hồi chủ động như trồng lại cả cây trưởng thành và 

gieo hạt đã được thực hiện. Bước sang thập niên 1960 và 1970, các nỗ lực trồng 

phục hồi thảm cỏ biển bắt đầu thu hút sự quan tâm rộng rãi hơn trong cộng 

đồng khoa học. Ở giai đoạn này các nghiên cứu thường tập trung vào việc phát 

triển và chuẩn hóa các kỹ thuật phục hồi, đồng thời đánh giá khả năng ứng dụng 

của chúng trong việc tái tạo những thảm cỏ biển đã bị mất hoặc suy thoái. Song 

song với đó, hoạt động di trồng còn được sử dụng như một phương pháp thực 

nghiệm nhằm làm sáng tỏ các đặc điểm sinh học và sinh thái học cơ bản của 

nhóm thực vật biển này [40], [41]. 

 Một số nghiên cứu tại khu vực Đông Nam Á đang hướng đến đề xuất 

tăng cường bảo vệ không gian thông qua các khu bảo tồn biển (MPAs) và các 

khu vực có tầm quan trọng sinh thái (EBSAs) là giải pháp dài hạn để phục hồi 

thảm cỏ biển. Các nghiên cứu cho thấy MPAs giúp giảm tác động từ phát triển 

ven bờ và khai thác quá mức, cùng với các khu Bảo tồn Thiên nhiên Quốc tế 

(IUCN) có tác dụng ngăn chặn các hoạt động gây suy thoái. Đồng thời, EBSAs 

hiện bao phủ nhiều thảm cỏ biển hơn MPAs, vì vậy việc chuyển đổi chúng 

thành các khu bảo tồn có hiệu lực pháp lý sẽ mở rộng phạm vi bảo vệ và ngăn 

chặn mất mát tiếp tục. Những bằng chứng này cho thấy tăng cường bảo vệ 

không gian không chỉ hỗ trợ phục hồi mà còn đảm bảo các kết quả phục hồi 

được duy trì bền vững [4]. 

 Việc theo dõi, cập nhật dữ liệu và duy trì giám sát dài hạn là bước không 

thể thiếu để đánh giá hiệu quả của các biện pháp phục hồi thảm cỏ biển. Chỉ 

khi có hệ thống quan trắc liên tục, các biến động về diện tích, sức khỏe thảm 

cỏ và tác động từ môi trường mới được ghi nhận đầy đủ, giúp điều chỉnh kịp 

thời các chiến lược quản lý. Song song với đó, cần tránh những biện pháp sai 

lầm gây tổn hại cho hệ sinh thái, điển hình như việc trồng rừng ngập mặn lên 

nền thảm cỏ biển. Một hoạt động tưởng chừng mang tính phục hồi nhưng thực 

tế lại làm suy thoái nghiêm trọng sinh cảnh [42]. Kết hợp giám sát khoa học 

chặt chẽ với việc loại bỏ các hoạt động không phù hợp sẽ giúp đảm bảo rằng 

quá trình phục hồi diễn ra đúng hướng và không gây thêm tác động tiêu cực lên 

hệ sinh thái ven biển. 
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 1.3.2. Chương trình phục hồi thảm cỏ biển và những thành quả đạt 

được tại Việt Nam 

 Tại Việt Nam các chương trình về phục hồi thảm cỏ biển mới được triển 

khai trong khoảng hai thập niên trở lại đây. Giai đoạn 1998 - 2000, một vài 

nghiên cứu bước đầu về trồng phục hồi các loài cỏ biển H. ovalis, Zostera 

japonica, T. hemprichii tại vùng biển Cát Bà (Hải Phòng) và đầm Lập An (Huế) 

[14]. Những năm gần đây, chiến lược quản lý hệ thống rừng đặc dụng, khu bảo 

tồn biển và khu bảo tồn vùng nước nội địa của Việt Nam đến năm 2020, tầm 

nhìn đến năm 2030 đã được phê duyệt vào năm 2014 [43]; cùng với đó là sự ra 

đời của Luật Thủy sản Việt Nam ban hành năm 2017 bao gồm các quy định về 

bảo vệ và phát triển nguồn lợi thủy sản, trong đó có nội dung về bảo tồn biển 

[44]. Từ năm 2005 Việt Nam có 12 khu bảo tồn biển (MPA) thuộc 10 tỉnh/thành 

phố đã được thành lập và đưa vào hoạt động. Trong đó, Phú Quốc là một khu 

bảo tồn được phân loại theo tiêu chuẩn II của Liên minh Bảo tồn Thiên nhiên 

Quốc tế (IUCN), được thành lập vào năm 200, có chức năng bảo vệ các hệ sinh 

thái dựa trên cỏ biển và rạn san hô [37], [45]. Tuy nhiên vẫn còn 35 thảm cỏ 

biển chính nằm ngoài phạm vi bảo vệ; bao gồm đầm phá Tam Giang - Cầu Hai 

và các thảm cỏ biển ven bờ biển Khánh Hòa với diện tích lớn vẫn đang chịu 

nhiều mối đe doạ [8]. 

 Trong những năm trở lại đây, mô hình đồng quản lý và du lịch sinh thái 

dựa vào cộng đồng trong các khu bảo tồn biển đã được nhiều tỉnh ven biển áp 

dụng (Quảng Ninh, Nam Định và Quảng Nam), cũng như mô hình đồng quản 

lý trong khai thác và bảo vệ nguồn lợi thủy sản (Quảng Ninh, Nam Định, Thanh 

Hóa, Hà Tĩnh, Thừa Thiên Huế, Quảng Ngãi và Bình Thuận) đã được ghi nhận 

và áp dụng rộng rãi. Đặc biệt là mô hình đồng quản lý tại Khu bảo tồn biển Cù 

Lao Chàm, được triển khai từ năm 2011 đến nay, đã mang lại hiệu quả rõ rệt 

nhờ sự phối hợp giữa cộng đồng địa phương và cơ quan quản lý, trong đó chính 

quyền chia sẻ trách nhiệm quản lý với các bên liên quan, qua đó góp phần bảo 

vệ hệ sinh thái rạn san hô và thảm cỏ biển [35].  

 Tuy nhiên, hiện chưa có mô hình quản lý cụ thể cho từng hệ sinh thái, 

đặc biệt là hệ sinh thái cỏ biển. Gần đây, chỉ có rất ít mô hình quản lý hệ sinh 

thái cỏ biển được xây dựng một cách riêng biệt. Một trong những dự án tiêu 

biểu được Trung tâm Bảo tồn Sinh vật biển và Phát triển Cộng đồng (MCD) 
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triển khai mang tên “Tăng cường quản lý hệ sinh thái biển và phát triển sinh kế 

cộng đồng địa phương, ứng phó với biến đổi khí hậu” tại bốn khu vực chính: 

Giao Thủy - Nam Định, Nam Phú - Thái Bình, Phù Long - Hải Phòng và Vạn 

Hưng - Khánh Hòa. Đây là mô hình kết hợp giữa mô hình sinh kế dựa vào cộng 

đồng và mô hình quản lý tài nguyên, chẳng hạn như mô hình đồng quản lý khu 

bảo tồn nhằm khai thác và phát triển bền vững nguồn tài nguyên biển theo các 

quy định và kế hoạch quản lý địa phương; cùng với mô hình cộng đồng khai 

thác thủy sản bền vững nhằm hỗ trợ sinh kế cho cộng đồng ven biển thông qua 

các hoạt động thân thiện với môi trường, không gây tổn hại đến hệ sinh thái và 

nguồn tài nguyên biển [46]. 

1.4. VAI TRÒ CỦA NGHIÊN CỨU ĐA DẠNG GEN TRONG BẢO TỒN 

VÀ PHỤC HỒI THẢM CỎ BIỂN 

 1.4.1. Các phương pháp nghiên cứu đa dạng gen của cỏ biển được 

thực hiện trên thế giới  

 Đa dạng di truyền là một thành phần quan trọng của sinh học bảo tồn, 

cung cấp thông tin phục vụ cho việc đưa ra các quyết định về bảo tồn, phục hồi 

và quản lý sinh thái [47], [48], [49], bởi vì cấu trúc di truyền quyết định quá 

trình tiến hóa lâu dài và ảnh hưởng đến các chức năng hệ sinh thái [50]. Phản 

ứng của cỏ biển trước các thay đổi của môi trường phụ thuộc chủ yếu vào đặc 

điểm di truyền của quần thể và cách các gen tương tác với điều kiện môi trường 

xung quanh. Những quá trình tiến hóa như sự trao đổi gen giữa các quần thể, 

trôi dạt di truyền, đột biến và chọn lọc tự nhiên, cùng với đặc điểm vòng đời và 

cấu trúc quần thể, quyết định mức độ đa dạng di truyền cũng như cách alen này 

được phân bố trong các quần thể cỏ biển [51]. Vì vậy, những kết quả đánh giá 

về đa dạng di truyền tại mỗi địa điểm, cũng như cấu trúc di truyền và sự kết nối 

giữa các quần thể, là rất quan trọng khi tìm hiểu về các đặc điểm sinh thái của 

các sinh vật ven biển, bao gồm cả cỏ biển [52].  

 Có nhiều phương pháp khác nhau được sử dụng để nghiên cứu đa dạng 

gen của các loài cỏ biển. Mỗi phương pháp đều có ưu điểm riêng và phù hợp 

cho từng mục đích nghiên cứu khác nhau. Phương pháp dựa trên hình thái là 

cách tiếp cận truyền thống nhằm đánh giá sự khác biệt giữa các quần thể cỏ 

biển thông qua các đặc điểm hình thái bên ngoài. Các chỉ tiêu thường được sử 

dụng bao gồm chiều dài và chiều rộng lá, độ dày lá, kích thước thân rễ cũng 
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như hình dạng hoa và quả trong trường hợp loài có cơ quan sinh sản hữu tính 

phát triển đầy đủ. Phương pháp này có ưu điểm là quy trình đơn giản, chi phí 

thấp và thuận lợi cho các khảo sát ban đầu trên diện rộng [53]. Tuy nhiên, các 

đặc điểm hình thái của cỏ biển chịu ảnh hưởng mạnh của điều kiện môi trường 

như ánh sáng, độ sâu, động lực sóng và chất lượng trầm tích [54]. Do đó, 

phương pháp hình thái không phản ánh chính xác mức độ đa dạng di truyền 

thực sự của quần thể. Vì vậy, phương pháp này chỉ nên được sử dụng như một 

công cụ hỗ trợ và không đủ cơ sở để sử dụng độc lập trong việc kết luận về đa 

dạng gen của quần thể [55]. 

 Một trong những cách tiếp cận sớm trong nghiên cứu di truyền quần thể 

là phương pháp sinh hóa (isozyme/allozyme), dựa trên việc phân tích sự khác 

nhau của các enzyme được mã hóa bởi các alen khác nhau tại cùng một locus. 

Trong nghiên cứu cỏ biển, phương pháp này thường được thực hiện thông qua 

kỹ thuật điện di protein trên gel agarose hoặc gel polyacrylamide, kết hợp với 

nhuộm enzyme đặc hiệu để phát hiện các dạng enzyme khác nhau. Ưu điểm 

của phương pháp isozyme là phản ánh trực tiếp sản phẩm biểu hiện của gen và 

cho phép đánh giá mức độ đa hình di truyền ở mức protein, do đó từng được sử 

dụng rộng rãi trong các nghiên cứu di truyền quần thể thực vật, bao gồm cả cỏ 

biển. Tuy nhiên, số lượng locus có thể phân tích bằng isozyme tương đối hạn 

chế, độ phân giải thấp và khó phát hiện các mức độ biến dị di truyền nhỏ giữa 

các quần thể. Bên cạnh đó, biểu hiện enzyme có thể bị ảnh hưởng bởi điều kiện 

sinh lý và môi trường làm giảm độ chính xác khi so sánh đa dạng di truyền giữa 

các quần thể. Do những hạn chế này, phương pháp isozyme hiện nay ít được sử 

dụng trong nghiên cứu đa dạng di truyền cỏ biển và phần lớn đã được thay thế 

bằng các chỉ thị DNA phân tử có độ đa hình cao hơn [53], [56]. 

 Nhờ khả năng phát hiện chính xác các biến dị gen và ít chịu ảnh hưởng 

của yếu tố môi trường, các chỉ thị DNA hiện được xem là công cụ hiệu quả và 

đáng tin cậy nhất trong nghiên cứu di truyền cỏ biển. Các phương pháp đánh 

dấu phân tử (DNA fingerprinting) thường được áp dụng để tìm hiểu mối tương 

quan kiểu gen giữa các cá thể trong quần thể hoặc giữa các quần thể của một 

loài nào đó. Một số kỹ thuật đánh dấu phân tử thường được sử dụng là Đa hình 

chiều dài đoạn cắt giới hạn (Restriction Fragment Length Polymorphism - 

RFLP), Đa hình các đoạn DNA nhân ngẫu nhiên (Random Amplification of 
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Polymorphic DNA - RAPD), hay Đa hình các đoạn DNA có định hướng 

(Amplified Fragment Length Polymorphism - AFLP) và Vi vệ tinh 

(Microsatellite hay Simple Sequence Repeats -SSRs).  

 Đa hình chiều dài đoạn cắt giới hạn (RFLP) là phương pháp phân tích di 

truyền dựa trên sự khác biệt về chiều dài các đoạn DNA thu được sau khi DNA 

hệ gen được cắt bằng enzyme giới hạn đặc hiệu. Nguyên lý của phương pháp 

này là các biến dị trong trình tự DNA, chẳng hạn như đột biến điểm hoặc 

chèn/xóa nucleotide, có thể làm thay đổi vị trí nhận biết của enzyme giới hạn, 

từ đó tạo ra các mẫu băng DNA khác nhau sau điện di [57]. RFLP là một trong 

những chỉ thị DNA đầu tiên được sử dụng rộng rãi trong nghiên cứu di truyền 

quần thể và phát sinh loài, với độ tin cậy cao và khả năng phản ánh trực tiếp sự 

khác biệt ở mức trình tự DNA [55], [58]. Trong nghiên cứu thực vật và cỏ biển, 

RFLP chủ yếu được ứng dụng để phân tích quan hệ phát sinh loài và so sánh di 

truyền giữa các quần thể ở quy mô lớn [47]. Kỹ thuật RFLP đã được Waycott 

và cộng sự [59] tiến hành trên loài cỏ biển A. antarctica, kết quả cho thấy kiểu 

gen giữa các quần thể có độ đương đồng cao. Tuy nhiên, phương pháp RFLP 

đòi hỏi lượng DNA lớn, quy trình phân tích phức tạp, thời gian xử lý dài và chi 

phí tương đối cao. Do những hạn chế này, RFLP hiện nay ít được sử dụng trong 

nghiên cứu đa dạng di truyền cỏ biển và phần lớn đã được thay thế bằng các 

chỉ thị DNA dựa trên PCR như RAPD, AFLP và microsatellite [51], [58]. 

RAPD là phương pháp sử dụng các mồi oligonucleotide ngắn, có trình 

tự ngẫu nhiên, để khuếch đại các đoạn DNA mà không cần thông tin trình tự 

gen trước. Phương pháp này cho phép phát hiện sự đa hình di truyền thông qua 

sự có mặt hoặc vắng mặt của các băng DNA sau điện di. Ưu điểm của RAPD 

là quy trình kỹ thuật tương đối đơn giản, thời gian phân tích nhanh và chi phí 

thấp, do đó phù hợp cho các nghiên cứu thăm dò ban đầu về đa dạng di truyền. 

Một nghiên về đa dạng di truyền đã áp dụng kỹ thuật RAPD trên hai loài cỏ 

biển Thalassia hemprichii và Enhalus acoroides tại khu vực phía đông biển 

Java, Indonesia [60]. Bên cạnh đó, RAPD được dùng như là một công cụ hỗ trợ 

cho phân loại các loài gần nhau cũng như khảo sát đa dạng gen cỏ biển tại Ấn 

Độ [61]. Tuy nhiên, RAPD có độ lặp lại thấp và kết quả dễ bị ảnh hưởng bởi 

điều kiện PCR, chất lượng DNA và thao tác thí nghiệm. Vì vậy, dữ liệu RAPD 
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thường có độ tin cậy hạn chế và ít được sử dụng trong các nghiên cứu chuyên 

sâu về cấu trúc di truyền quần thể cỏ biển hiện nay [51]. 

AFLP là phương pháp kết hợp giữa enzyme cắt giới hạn và phản ứng 

PCR nhằm khuếch đại chọn lọc các đoạn DNA đa hình trên toàn hệ gen. 

Phương pháp này tạo ra số lượng lớn marker phân tử và có độ đa hình cao hơn 

so với RAPD, cho phép phát hiện hiệu quả sự khác biệt di truyền giữa các quần 

thể. AFLP đã được ứng dụng trong nhiều nghiên cứu thực vật và sinh vật biển 

để đánh giá đa dạng di truyền và cấu trúc quần thể ở quy mô không gian rộng 

[51]. Kỹ thuật AFLP đã được áp dụng để xác định sai khác kiểu gen loài H. 

ovalis sinh trưởng ở các điều kiện độ mặn khác nhau tại Ấn Độ [62] hay sai 

khác kiểu gen ở các quần thể H. ovalis giữa Thái Bình Dương và Ấn Độ Dương 

[63]. Mặc dù sở hữu nhiều ưu điểm nhưng quy trình AFLP tương đối phức tạp, 

đòi hỏi kỹ thuật cao và chi phí phân tích lớn hơn so với RAPD. Ngoài ra, AFLP 

là chỉ thị đồng trội, không phân biệt kiểu gen đồng hợp và dị hợp tử, từ đó hạn 

chế một số phân tích di truyền quần thể chi tiết [64]. 

Các kỹ thuật chỉ thị DNA như RFLP, RAPD và AFLP đã được sử dụng 

rộng rãi trong nghiên cứu đa dạng di truyền quần thể, đóng vai trò quan trọng 

trong giai đoạn đầu của di truyền học phân tử. Tuy nhiên, các phương pháp này 

còn tồn tại những hạn chế nhất định về yêu cầu kỹ thuật, độ lặp lại và khả năng 

phân biệt chính xác kiểu gen. Trước nhu cầu phân tích chi tiết cấu trúc quần 

thể, dòng gen và cơ chế sinh sản của cỏ biển, chỉ thị có độ đa hình cao hơn đã 

được phát triển. Trong số đó, microsatellite (SSR) nổi lên như một công cụ hiệu 

quả nhờ tính đa hình cao và khả năng phân biệt rõ ràng các kiểu gen khác nhau. 

 1.4.2. Ưu điểm của phương pháp microsatellite (SSRs) và các nghiên 

cứu cỏ biển ứng dụng kỹ thuật này trên thế giới và tại Việt Nam 

 Microsatellite (SSR) là các đoạn DNA ngắn lặp lại theo trình tự đơn giản, 

phân bố rộng rãi trong hệ gen và có mức độ đa hình rất cao. Trong các phương 

pháp chỉ thị phân tử, SSRs có nhiều ưu thế như dễ thực hiện, có thể thực hiện 

trên nguồn DNA bị suy giảm, tiết kiệm được thời gian thực hiện. Bên cạnh đó 

thì SSRs là một marker trội (phân biệt được cá thể đồng hợp tử và dị hợp tử) 

trong khi đó các marker trên là marker đồng trội. Vì vậy SSRs được dùng nhiều 

trong các nghiên cứu về đa dạng gen và di truyền quần thể. 
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 Một nghiên cứu tại Anh trong giai đoạn 1996 - 2018, cho thấy các số liệu 

về đa dạng gen dựa trên chỉ thị SSRs ở loài Zostera marina có đa dạng gen khá 

thấp, thông tin về đa dạng gen của loài này là cơ sở cho phân vùng bảo tồn tại 

quốc gia này [65]. Vào năm 2022 tại vùng biển Ấn Độ, hai loài cỏ biển thuộc 

họ Cymodoceaceae là Oceana serrulata (R.Brown) Byng & Christenhusz và 

Cymodocea rotundata cũng được đánh giá đa dạng gen dựa trên tám chỉ thị đa 

hình SCoT (Start codon targeted), nghiên cứu chỉ ra rằng các quần thể trên có 

ít trao đổi kiểu gen qua lại và các quần thể ở hai loài trên đang trên đà suy giảm 

[66]. Ứng dụng chỉ thị SSRs cũng được sử dụng trong nhiều nghiên cứu về các 

loài cỏ biển ở khu vực vùng biển Đông Nam Á, nơi được xem có diện tích phân 

bố cũng như đa dạng loài cao nhất. Phân tích đa dạng gen và dòng gen ở loài 

Thalassia hemprichii tại Philippine bằng chỉ thị SSRs cho thấy rằng khác biệt 

kiểu gen giữa các quần thể là tương đối lớn [52]. Đối với loài cỏ Xoan H. ovalis 

quanh bờ đảo Bành Hồ (Đài Loan), dựa trên 7 loci của chỉ thị SSRs đã chỉ ra 

rằng mỗi quần thể có kiểu gen riêng biệt, và các quần thể loài này có cấu trúc 

rõ nét do tác động của điều kiện thiên nhiên là chủ yếu [67].  

 Tại Việt Nam, nghiên cứu về cỏ biển cũng đã thực hiện từ khá sớm khi 

các nhà khoa học Pháp đã kể đến hai loài cỏ biển tại miền Bắc Việt Nam từ 

năm 1885. Tuy nhiên mãi cho đến năm 1993, Phạm Hoàng Hộ là người Việt 

đầu tiên xuất bản danh mục 12 loài cỏ biển của Việt Nam. Ứng dụng chỉ thị 

phân tử (cấp độ DNA) trong nghiên cứu đa dạng gen, đa dạng loài cỏ biển có 

lẽ bắt đầu từ năm 2013 do Phòng Thực vật biển, Viện Hải dương học thực hiện 

ở chi Halophila [62]. Cũng trong thời gian này loài cỏ biển H. major được ghi 

nhận lần đầu tiên cho khu hệ thực vật Việt Nam [1] dựa trên chỉ thị ITS, rbcL 

và matK kết hợp phân tích hình thái lá. Sai khác kiểu gen của loài H. ovalis 

cũng được nghiên cứu ở phạm vị rộng hơn giữa các quần thể tại Thái Bình 

Dương và Ấn Độ Dương. Kết quả cho thấy rằng bán đảo Malaysia - Thái Lan 

là nguyên nhân gây ra sự khác biệt gen ở hai khu vực [63]. Một loài cỏ biển 

khác thuộc chi Halophila là H. beccarii cũng đã thực hiện nghiên cứu bằng chỉ 

thị SSRs chỉ ra rằng các quần thể loài này tại Huế có mức độ đa dạng gen, đa 

dạng dòng rất thấp [68]. Nghiên cứu về tác động của các yếu tố môi trường lên 

đa dạng gen của loài cỏ biển có kích thước lớn nhất tại Việt Nam, E. acoroides 

ven bờ tỉnh Khánh Hòa vào năm 2019 cho thấy rằng các quần thể bị suy giảm 

diện tích mạnh (khu vực vịnh Cam Ranh, Mỹ Giang) có mức độ đa dạng gen 
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thấp hơn các thảm cỏ biển ổn định (Tuần Lễ) [69]. Nghiên cứu của nhóm tác 

giả tại Đại học Huế và các nhà khoa học tại Bỉ về tác động của con người thông 

qua các hoạt động nuôi trồng thủy sản lên đa dạng gen của loài cỏ Lá dừa ở các 

thủy vực Nam Trung bộ cho thấy rằng: dòng gen trao đổi qua lại giữa các đầm 

phá ven bờ Nam Trung Bộ rất hạn chế. Do đó, khác biệt kiểu gen giữa các thủy 

vực trên tương đối cao [70]. Gần đây, nghiên cứu về đa dạng, cấu trúc quần thể 

và dòng gen ở loài cỏ Vích - Thalassia hemprichii ở các quần thể ven bờ Nam 

Trung Bộ và vịnh Thái Lan cho thấy các quẩn thể tại Cam Ranh (Khánh Hòa), 

Ninh Hải (Ninh Thuận cũ) và Phú Quốc (Kiên Giang) được xem là các quần 

thể cung cấp nguồn gen cho các quần thể còn lại, ba khu vực trên được đề xuất 

là các khu vực cần được bảo tồn bảo vệ tốt nhất nhằm bảo vệ nguồn gen của 

loài này [71]. Ngoài ra, hai đề tài nghiên cứu khác đều tập trung nghiên cứu về 

đa dạng gen, tính chống chịu của cỏ biển đang được tiến hành. Cụ thể đề tài 

Nafosted 106.06 - 2020.40 (ĐHKH Huế) đang tiến hành trên hai loài thuộc họ 

Cymodoceaceae và VAST 04 (Viện Hải dương học) đã tiến hành trên loài E. 

acoroides (họ Hydrocharitaceae) tại Vịnh Thái Lan. Tổng hợp các nghiên cứu 

liên quan đến đa dạng gen, đa dạng loài của cỏ biển được thể hiện trong Bảng 

1.2. 

Bảng 1.2. Tóm tắt các các nghiên cứu về ứng dụng chỉ thị phân tử trong 

nghiên cứu đa dạng loài/gen ở cỏ biển tại Việt Nam [72]. 

Số 

TT 
Năm 

Nội dung nghiên cứu và chỉ 

thị phân tử 
Loài 

Cơ quan 

thực hiện 

1 2013 
Đa dạng loài/Việt Nam; 

rbcL, matK 
Halophila spp 

Viện 

HDH 

2 2013 Đa dạng loài/Việt Nam, ITS H. major 
Viện 

HDH 

3 2014 
Đa dạng gen, cấu trúc quần 

thể/: AFLP, SSRs, ITS 

H. ovalis (vịnh Thái 

Lan, biển Andaman) 

Viện 

HDH 

4 2015 Đa dạng loài/ITS Tất cả các loài 
Viện 

HDH 

5 2017 
Đa dạng gen, cấu trúc quần 

thể/SSRs 
H. beccarii 

ĐHKH 

Huế 

6 2018 Tiến hóa/ITS, rbcL, matK H. ovalis (Thế giới) 
Viện 

HDH 

7 2019 
Đa dạng gen, cấu trúc quần 

thể/SSRs 

E. acoroides           

(Ven bờ Nam trung bộ) 

Viện 

HDH 
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Số 

TT 
Năm 

Nội dung nghiên cứu và chỉ 

thị phân tử 
Loài 

Cơ quan 

thực hiện 

8 2021 
Đa dạng gen, cấu trúc quần 

thể/SSRs 
E. acoroides 

ĐHKH 

Huế 

9 2021 Đa dạng haplotype/ITS H. major (thế giới) 
Viện 

HDH 

10 2012 Thể lai H. ovalis/H.major 
Viện 

HDH 

11 2022 
Đa dạng gen, cấu trúc quần 

thể/SSRs 
T. hemprichii 

Viện 

HDH 

12 2023 
Đa dạng gen, cấu trúc quần 

thể/SSRs 
Cymodocea/Halodule 

ĐHKH 

Huế 

13 2023 
Đa dạng gen, cấu trúc quần 

thể/SSRs 

E. acoroides          

(Biển Tây nam) 

Viện 

HDH 

(Ghi chú: HHD: Hải dương học, ĐHKH: Đại học khoa học) 

 Mặc dù E. acoroides là loài cỏ biển có vai trò sinh thái quan trọng tại 

Việt Nam, tuy nhiên nghiên cứu hiện nay mới chỉ tập trung vào phân bố và đặc 

điểm sinh thái, trong khi những khía cạnh về đa dạng di truyền, cấu trúc quần 

thể và sự dịch chuyển dòng gen vẫn chưa được khai thác đầy đủ. Vì vậy, việc 

tiến hành nghiên cứu ở cấp độ phân tử là hết sức cần thiết, nhằm bổ sung và 

hoàn thiện hiểu biết về mức độ đa dạng của loài này, đồng thời cung cấp cơ sở 

khoa học cho công tác quản lý và bảo tồn nguồn gen cỏ biển tại Việt Nam. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



22  

Chương 2. ĐỐI TƯỢNG VÀ PHƯƠNG PHÁP NGHIÊN CỨU 

2.1. ĐỐI TƯỢNG NGHIÊN CỨU 

 2.1.1. Đối tượng nghiên cứu và khu vực thu thập mẫu vật 

 - Đối tượng nghiên cứu 

 Đối tượng nghiên cứu: Loài cỏ biển Enhalus acoroides (Linnaeus f.) 

Royle 1839 (Hình 2.1). 

Hệ thống phân loại của cỏ Lá Dừa như sau: 

Ngành Tracheophyta (Thực vật có mạch) 

Lớp Monocots (Một lá mầm) 

Bộ Alismatales (Thực vật thủy sinh) 

Họ Hydrocharitaceae 

Chi Enhalus 

Loài Enhalus acoroides (Linnaeus f.) Royle 1839 

 

Hình 2.1. Loài cỏ Lá dừa – Enhalus acoroides tại Sông Lô, Khánh Hòa 
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 - Thu thập mẫu vật 

 

Hình 2.2. Bản đồ khu vực thu mẫu bổ sung tại Sông Lô (SL - Khánh Hòa) và 

các khu vực đã có mẫu: (Cù Mông (CM-Đắk Lắk), Xuân Tự, Hòn Khói, Cam 

Ranh, Ninh Hải (XT; HK; CR; NH-Khánh Hòa), Phú Quốc, Hải Tặc, Bà Lụa, 

Kiên Lương (PQ; HT; BL; KL-An Giang). 

 Trong nghiên cứu này, 90 mẫu cỏ Lá dừa E. acoroides được thừa hưởng 

từ đề tài (VAST04.01/20-21) và 90 mẫu từ đề tài (VAST04.09/23-24) hiện đang 

lưu trữ tại Phòng Thực vật biển, Viện Hải dương học. Số lượng mẫu vật được 

thu thập từ mười quần thể riêng biệt. Với sáu quần thể đã được thu thập từ đề 

tài (VAST04.01/20-21) gồm: Cù Mông (CM) 15 mẫu, Xuân Tự (XT) 15 mẫu, 

Hòn Khói (HK) 15 mẫu, Cam Ranh (CR) 15 mẫu, Ninh Hải (NH) 15 mẫu, đảo 

Phú Quốc (PQ) 15 mẫu. Và ba quần thể có được từ đề tài (VAST04.09/23-24) 

gồm: quần đảo Hải Tặc (HT) 30 mẫu, quần đảo Bà Lụa (BL) 30 mẫu, ven bờ 

Kiên Lương (KL) 30 mẫu. Ngoài ra, đề tài sẽ thu thập thêm 16 mẫu cỏ Lá dừa 

tại khu vực Sông Lô, tỉnh Khánh Hòa. Như vậy, có tổng cộng 196 mẫu được 

thực hiện cho đề tài này. Mười quần thể tập trung phân bố chủ yếu tại hai vùng 
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biển gồm vùng ven bờ Nam Trung Bộ (biển Đông) và biển Tây Nam (vịnh Thái 

Lan) (Hình 2.2). Tọa độ khu vực thu mẫu được thể hiện qua Bảng 2.1.  

Bảng 2.1. Khu vực nghiên cứu và số lượng mẫu sử dụng trong nghiên cứu 

tại mười quần thể E. acoroides 

Tên quần thể 
Ký hiệu 

quần thể 

Vĩ độ 

bắc 

(0N) 

Kinh độ 

đông 

(0E) 

Số 

lượng 

mẫu 

Khu vực 
Nguồn mẫu 

vật 

Cù Mông CM 15,39 109,12 15  

Nam 

Trung bộ 

VAST04.01

/20-21 

Xuân Tự XT 12,64 109,20 15 

Hòn Khói HK 12,16 109,21 15 

Cam Ranh CR 11,97 109,21 15 

Ninh Hải NH 11,61 109,15 15 

Sông Lô SL 12,17 109,20 16 Thu bổ sung 

Phú Quốc PQ 10,25 104,09 15  

Tây Nam VAST04.09

/23-24 

Hải Tặc HT 10,32 104,32 30 

Bà Lụa BL 10,14 104,50 30 

Kiên Lương KL 10,18 104,60 30 

Tổng 196   

Khoảng cách giữa các quần thể nằm trong khoảng từ 20-1.250 km. Tại 

mỗi quần thể, 15-30 cây cỏ biển được thu thập, khoảng cách giữa các cá thể là 

30-40 m, nhằm tránh thu các cá thể được hình thành từ quá trình sinh sản sinh 

dưỡng. Trên mỗi cây, chọn lá non nhất, cắt một đoạn 1-2 cm, sau đó rửa lại 

bằng nước cất tiệt trùng, dùng giấy thấm để làm khô mẫu, bảo quản trong ống 

eppendoft và vận chuyển về phòng thí nghiệm. Tại phòng thí nghiệm, các mẫu 

cỏ biển được làm khô bằng hạt Silica gel của hãng GHTECH (cho vào mỗi ống 

15-20 hạt) và để ở nhiệt độ phòng 3 đến 4 ngày cho đến khi mẫu khô hoàn toàn. 

Lưu trữ ở nhiệt độ -20oC cho đến khi tách DNA. 

 2.1.2. Hóa chất và trang thiết bị dùng cho nghiên cứu 

 - Hóa chất sử dụng trong nghiên cứu: 

 + Bộ kít i-genomicTM Plant DNA Extration Mini Kit (inTRON/Hàn 

Quốc); Ethanol 99,9% (Merck/ Đức); thuốc nhuộm CSL-Runsafe (UK); đệm 

2x Qiagen Type-IT® (Qiagen), nước sinh học phân tử (Promega); Silica gel self 

indicator (Ghtech). 

- Trang thiết bị phục vụ cho nghiên cứu: 

 + Máy nghiền mẫu MM 400 (Retsh); máy lắc trộn (Velp/Ý); máy li tâm 

lạnh (Eppendor/Đức); máy Rotavapor R-300 (Buchi/Thụy Sỹ); thiết bị điện di 
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sản phẩm Mupid® -2 plus (Optima); máy đo DNA Spectrophotometer U-2900 

(Hitachi); máy luân nhiệt PTC 200 Thermo cycler (Đức); hệ thống máy Applied 

Biosystems 3730 DNA Analyser (Thermo). 

2.2. PHƯƠNG PHÁP NGHIÊN CỨU 

Đề tài được thực hiện theo sơ đồ nghiên cứu tổng quát như sau: 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Hình 2.3. Sơ đồ nghiên cứu tổng quát của đề tài 

2.2.1. Xử lý mẫu và tách DNA 

 Tại phòng thí nghiệm, mẫu cỏ biển khô được nghiền thành bột mịn bằng 

máy nghiền mẫu (MM 400 của hãng Retsch, Đức) ở tần số 20 Hz trong thời 

gian một phút. Bột mẫu sau khi được nghiền dùng để tách DNA bằng bộ kít i-

genomic™ Plant DNA Extraction Mini Kit (inTRON Biotechnology, Hàn 

Quốc) theo hướng dẫn của nhà sản xuất. Quá trình tách DNA được tóm tắt như 

sau: Sử dụng khoảng 25 mg bột mẫu cho vào các ống 2 ml đã tiệt trùng, sau đó 

thêm 422 µl hỗn hợp dung dịch đệm (390 µl dung dịch đệm PG, 7 µL Enhancer 

Solution, 20 µL Proteinase K và 5 µL Rnase A Solution). Lắc đều để cho dung 

dịch đệm và mẫu trộn lẫn hoàn toàn. Mẫu được ủ ở nhiệt độ 65oC trong ba giờ 

Mẫu cỏ Lá Dừa hiện có và 

mẫu thu mới E. acoroides 

Xử lý mẫu và tách DNA 

Nhân bản chỉ thị  

microsatellite 

Phân tích và kiểm tra chất 

lượng sản phẩm PCR 

Phân tích đa 

dạng gen 

Phân tích cấu 

trúc quần thể 
Ước tính  

dòng gen 

Quần thể ưu 

tiên bảo tồn 
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(đảo mẫu sau mỗi 30 phút để mẫu được ly giải hoàn toàn). Thêm 100 µL Buffer 

PPT vào dịch ly giải, trộn đều và ủ 5 phút trên đá lạnh. Tiếp theo, mẫu được ly 

tâm ở nhiệt độ 25oC với vận tốc 13.000 rpm trong hai phút. Thu lấy dịch nổi, 

chuyển cẩn thận 200 µL dịch nổi sang một ống 1,5 ml mới. Thêm 650 µl dung 

dịch đệm PB vào dịch ly giải, trộn đều bằng cách đảo ngược nhẹ nhàng 5 đến 

6 lần. Tiếp theo cho 650 µL hỗn hợp dung dịch cho vào cột xoay (spin column), 

ly tâm ở tốc độ 13.000 rpm trong hai phút. Giữ cột xoay, tiếp tục cho thêm 200 

µl hỗn hợp dung dịch còn lại, ly tâm ở tốc độ 13.000 rpm trong hai phút. Giữ 

cột, đặt cột xoay vào một ống thu 2 ml mới. Tiếp tục thêm 700 µl dung dịch 

đệm PWA, ly tâm ở tốc độ 13.000 rpm trong vòng hai phút, bỏ dịch thải. Thêm 

700 µl dung dịch đệm PWB, ly tâm với tốc độ 13.000 rpm trong hai phút, bỏ 

dịch thải. Sau đó chuyển cột sang ống 2 mL mới để thu DNA từ cột. Thêm 75 

µl dung dịch đệm PE, ủ 3 phút ở nhiệt độ phòng, ly tâm cột ở tốc độ 13.000 

rpm trong hai phút. Thu dung dịch có chứa DNA. Lưu giữ DNA ở nhiệt độ         

-20oC cho các bước tiếp theo.  

 Định tính DNA bằng điện di agarose với thuốc nhuộm là CSL-Runsafe 

(Cleaver Scientific Ltd, Warwickshire, UK). Đun nóng dung dịch agarose 1% 

cho tan hoàn toàn, để nguội đến 70oC, sau đó bổ sung thuốc nhuộm DNA vào 

dung dịch agarose trên, lắc đều, và cho vào khay điện di, sau khi thạch nguội, 

tiến hành chạy điện di. Thể tích dùng cho điện di là 5 µL bao gồm 4 µL DNA 

và 1 µL đệm (6x Gelred Loading Dye Buffe), điện di được thực hiện trên máy 

điện di Maxi Horizontal Electrophoresis Packages (Model: MSMAXIDUO-

PP300). Quá trình điện di thực hiện trong 30 phút ở hiệu điện thế là 90 V. Sau 

khi quá trình điện di hoàn thành, quan sát bảng gel dưới tia UV và ghi nhận 

hình ảnh, mẫu DNA đạt tiêu chuẩn được kiểm tra định tính trên điện di phải 

hiện rõ một vạch/băng sáng, gọn và không bị đứt gãy. Nồng độ DNA được định 

lượng bằng máy Nanodrop (Shimadzu, Nhật Bản) theo hướng dẫn của nhà sản 

xuất, thể tích sử dụng để đo là 0,5 µL. DNA được đo trên hai bước sóng: 260 

và 280 nm, nồng độ DNA dao động từ 5-10 ng/µl. Qua đó đủ tiêu chuẩn để 

thực hiện phản ứng trùng phân PCR. 

 2.2.2. Nhân bản chỉ thị microsatellite 

 Trong nghiên cứu này, 12 cặp mồi được đề xuất bởi Nakajima và cộng 

sự [49] được sử dụng. Phản ứng PCR được thực hiện trên ba nhóm PCR khác 



27  

nhau. Nhóm A bao gồm ba đôi mồi để nhân bản ba loci là Eaco_001 (232-246 

bp, [TG]n), Eaco_010 (157-159 bp, [TG]n), Eaco_018 (115-117 bp, 

[TG]nTA[TG]n). Nhóm B bao gồm bốn đôi mồi để nhân bản bốn loci là 

Eaco_050 (243-255 bp, [TG]nTA[TG]nTATG[TA]n), Eaco_051 (206-231 bp, 

[GA]nGTGC[GT]nGC[GT]n), Eaco_54 (267-295 bp, [CT]n) và Eaco_055 (165-

191 bp, [TC]nCG[TG]n). Nhóm C bao gồm năm đôi mồi để nhân bản năm loci 

là Eaco_002 (187-191 bp, [TG]5CG[TG]4TATGTCTGTA[TG]8N28[TG]9), 

Eaco_019 (195–197 bp, [CT]7), Eaco_048 (145–147 bp, [GT]8), Eaco_052 

(147–149 bp, [TG]4TC[TG]4TC[TG]5), EA447 (184 - 190 bp, [TG]14[GA]13[TG]5). Trình tự 

các đôi mồi được sử dụng cho ba nhóm PCR A, B và C thể hiện trong Phụ lục 

1. Điều kiện phản ứng PCR theo Nakajima và cộng sự [73].  

Thể tích phản ứng PCR là 12,5 µl bao gồm 6,25 μl 2X Qiagen Type -

IT® (Qiagen, Hilden, Germany), 1 μl mỗi loại mồi, 4,25 μl nước cất tiệt trùng 

và 1 µl DNA khuôn. Chu trình nhiệt của phản ứng PCR như sau: 15 phút tại 

nhiệt độ biến tính ban đầu là 95oC, 32 vòng lặp với nhiệt độ biến tính 94oC 

trong 30 giây, nhiệt độ bắt mồi là 58oC trong thời gian 90 giây, pha kéo dài là 

72oC trong thời gian 60 giây. Kết thúc phản ứng ở 60oC trong 30 phút. Điều 

kiện phản ứng PCR thực hiện giống nhau ở cả ba nhóm. Phản ứng PCR được 

thực hiện trong đĩa 96 giếng bằng máy luân nhiệt PTC 200 Thermo cycler 

(Biozym-Diagnostik GmbH, Hessisch Oldendorf, Germany) tại Phòng thí 

nghiệm Trọng điểm cấp Viện Hàn lâm KHCNVN đặt tại Viện Hải dương học. 

 2.2.3. Phân tích đoạn và kiểm tra chất lượng sản phẩm PCR 

Phân tích đoạn (Fragment size analysis) được thực hiện tại 1stBASE 

(Selangor, Malaysia) với hệ thống máy Applied Biosystems 3730 DNA 

Analyser. Chiều dài (bp) đoạn được tính bằng phần mềm GeneMapper 5. Các 

mẫu có alen không rõ ràng hoặc không có sẽ được thực hiện PCR lại lần thứ 

hai để xác nhận. Sử dụng phần mềm Micro-Checker, version 2.2.3 [74] để kiểm 

tra lỗi trong quá trình số hóa độ dài alen.  

 2.2.4. Phân tích đa dạng gen tại mười quần thể nghiên cứu 

Số lượng cá thể/quần thể có khác nhau về di truyền (multilocus 

genotypes - MLGs) được kiểm tra bằng phần mềm GenClone, version 2.0 [75]. 

Cá thể/quần thể giống nhau 100% dựa trên 12 loci sẽ loại bỏ vì chúng được 
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hình thành từ quá trình sinh sản sinh dưỡng. Mức độ đa dạng dòng (R) được 

tính theo phương pháp của Dorken và Eckert [76]: 

R = (G–1)/(n–1) 

Trong đó: G thể hiện số lượng cá thể có kiểu gen khác nhau (genotypes) 

và n là số lượng mẫu thực hiện thành công.  

Độ đa dạng gen tính toán cho mỗi quần thể dựa trên các thông số sau:  

- Dị hợp tử mong đợi (HE) ở điều kiện cân bằng Hardy-Weinberg = (Σ 

tần suất dị hợp tử mong đợi tại mỗi locus)/(tổng số locus khảo sát); Dị hợp tử 

quan sát được (HO) = (Σ tần suất di hợp tử mong đợi tại mỗi locus)/(số lượng 

cá thể khảo sát); Độ giàu alen được chuẩn hóa ở n genotypes (An).  

A được chuẩn hóa về cùng đơn vị mẫu MLGs bằng gói standArich 

(http://alberto-lab.blogspot.nl/p/code.html#!/p/code.html) trong R 2.15.3. Số 

trung bình PA được tính bằng phần mềm GenAlEx Version 6.5 [77].  

- Độ lệch chuẩn trong cân bằng Hardy-Weinberg được thử bằng thuật 

toán Markov-chain algorithm do Guo và Thompson [78] phát triển, thực hiện 

bằng phần mềm Arlequin 3.5 [79]; Mất cân bằng liên kết giữa các loci trong 

mỗi quần thể và cho toàn bộ quần thể được tính toán bằng phần mềm Arlequin 

3.5; Hệ số lai cận huyết (inbreeding coefficient - FIS) được tính theo phương 

pháp của Weir và Cockerham [80] thông qua phần mềm FSTAT v2.9.3.2 [81]. 

 2.2.5. Phân tích cấu trúc quần thể tại các khu vực nghiên cứu 

Ma trận khác biệt kiểu gen FST giữa các quần thể được tính theo phương 

pháp của Weir và Cockerham [81]. Cấu trúc quần thể dựa trên chỉ thị SSRs 

được xử lí bằng phần mềm STRUCTURE, version 2.3.4 [82]. Thông số được 

cài đặt với số lượng nhóm từ 1 đến 10 (giá trị k). Tại mỗi giá trị k, khối dữ liệu 

được lặp lại 15 lần độc lập với nhau bằng phương pháp MCMC (Markov Chain 

Monte Carlo) = 750.000; burn-in = 100.000.  

Quyết định số lượng nhóm (clusters) được được tính toán bằng hai 

phương pháp dựa trên khoảng cách L(k) cao nhất [83] và số Δk cao nhất [84]. 

Δk có được thông qua phần mềm trực tuyến Stucture Harvester [85] trong khi 

đó L(k) được tính toán bằng Excel thông thường. Bên cạnh đó, phân tích nhóm 

dựa trên phương pháp Unweighted Pair group (UPGMA), được thực hiện bằng 



29  

phần mềm POPTREE2 [86]. Phép thử AMOVA (Analysis of MOlecular 

VAriance) được sử dụng để tìm hiểu xem có sự khác biệt hay không giữa: i) 

các nhóm (FCT), trong nghiên cứu này hai nhóm được giả định là vùng biển 

Đông và vùng biển Tây (vịnh Thái Lan), và ii) giữa các quần thể trong cùng 

một nhóm (FST). Phân tích AMOVA được thực hiện bằng phần mềm Arlequin 3.5.  

Khoảng cách địa lý giữa các quần thể được xác định bằng đường biển 

ven bờ gần nhất thông qua bản đồ số của NOAA (National Oceanic and 

Atmospheric Administration, USA). Ma trận tương quan giữa khoảng cách địa 

lý và khoảng cách gen được thử bằng phép thử Mantel test, thực hiện trong 

phần mềm mở rộng Microsoft® Excel 2020.3/XLSTAT© -Pro (Addinsoft, Inc., 

Brooklyn, NY, USA).  

 2.2.6. Ước tính dòng gen giữa các quần thể 

Hướng dịch chuyển dòng gen giữa các quần thể được phân tích bằng 

phần mềm MIGRATE-N 3.6.11 [87]. Giá trị càng lớn thì khả năng trao đổi gen 

giữa hai quần thể càng cao. Ma trận tỷ lệ dịch chuyển dòng gen giữa 10 quần 

thể cỏ E. acoroides được tính bằng phần mềm BayesAss 3.0.3 [88]. Biểu đồ 

Circos về xu hướng dòng gen từ “quần thể cho” (source) đến “quần thể nhận” 

(sink) được tính toán thông qua phần mềm BayesAss 3.0.3) và được thực hiện 

trên nền tảng R phiên bản 4.5.0. 

 2.2.7. Xác định quần thể ưu tiên bảo tồn 

Nhằm xác định quần thể nào cần ưu tiên bảo vệ (RT), chúng tôi sử dụng 

cả hai thông số bao gồm khác biệt kiểu gen trong mỗi quần thể (RS) và khác 

biệt kiểu gen giữa các quần thể (RD) theo công thức của Yu và cs [89]. Quần 

thể nào có chỉ số ưu tiên cao là quần thể cần được ưu tiên bảo vệ. Công thức 

của Yu và cộng sự được tính như sau:  

𝑅𝑆𝑘 =
𝑅𝑘

𝑛
; 𝑅𝐷𝑘 = ∑

𝑛−𝑛𝑖

𝑛𝑛𝑖

𝑅𝑘
𝑖 ; 𝑅𝑇𝑘 = 𝑅𝑆𝑘 + 𝑅𝐷𝑘 = ∑

1

𝑛𝑖

𝑅𝑘
𝑖  

𝐶𝑅𝑆𝑘 =
𝑅𝑆𝑘−𝑅̅𝐷

𝑅𝑇
; 𝐶𝑅𝐷𝑘 =

𝑅𝐷𝑘−𝑅̅𝐷

𝑅𝑇
; 𝐶𝑅𝑇𝑘 =

𝑅𝑇𝑘−𝑅̅𝑇

𝑅𝑇
 

 Trong đó n là số lượng quần thể, Rk là số lượng alen của quần thể kth, ni 

là số lượng quần thể chứa alen ith, RT là độ giàu có alen ở cấp độ loài, 𝑅̅𝑇 là độ 

giàu có alen trung bình của n quần thể. 
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Chương 3. KẾT QUẢ VÀ THẢO LUẬN 

3.1. PHÂN TÍCH VÀ KIỂM TRA CHẤT LƯỢNG SẢN PHẨM DNA VÀ 

SẢN PHẨM PCR 

Kết quả điện di sau khi tách DNA khỏi tế bào cho thấy DNA có chất 

lượng tốt, ít đứt gãy (Hình 3.1). Kết quả đo hàm lượng DNA bằng máy 

Nanodrop cho thấy hàm lượng DNA dao động từ 3-5 µg/mL. Với hàm lượng 

và chất lượng này, DNA đủ tiêu chuẩn để thực hiện phản ứng trùng phân (nhân 

bản gen - PCR) (Hình 3.2, 3.3 và 3.4). Khối dữ liệu phân tích gồm 196 mẫu 

được thực hiện. Trong đó, có 159/196 mẫu được thực hiện thành công trên cả 

12 loci được tích hợp từ đề tài VAST04.01/20-21 (15 mẫu/quần thể) chỉ có 81 

mẫu được thực hiện thành công trên cả 12 loci. Cộng với kết quả của 90 mẫu 

từ ba quần thể (30 mẫu/quần thể) từ đề tài VAST04.09/23-24 với 62 mẫu được 

thực hiện thành công. Đồng thời kết hợp với kết quả của 16 mẫu được thu tại 

khu vực Sông Lô, tỉnh Khánh Hòa. Như vậy, có tổng cộng 159 mẫu được sử 

dụng cho các phân tích trong đề tài này. 

 

Hình 3.1. Kết quả điện di sau khi tách DNA từ các mẫu cỏ Lá Dừa 

E. acoroides. 
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Hình 3.2. Kích thước (bp) của locus Eaco_048 được nhuộm bằng HEX 

 

Hình 3.3. Kích thước (bp) của locus Eaco_018 được nhuộm bằng NED 

 

Hình 3.4. Kích thước (bp) của locus Eaco_054 và Eaco_055 được nhuộm 

bằng FAM  
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3.2. KẾT QUẢ PHÂN TÍCH ĐA DẠNG GEN QUẦN THỂ CỎ LÁ DỪA 

E. acoroides TẠI VÙNG VEN BIỂN NAM TRUNG BỘ VÀ TÂY NAM, 

VIỆT NAM 

Bảng 3.1. Số lượng alen/locus và tỷ lệ đơn hình hoặc đa hình của loài cỏ 

Lá dừa E. acoroides tại mười quần thể thực hiện nghiên cứu.  

Locus 

Số 

lượng 

alen 

CM XT HK CR NH SL PQ HT BL KL 

Eaco_001 4 P P P P P M P M P M 

Eaco_010 4 P P P P P P P P P P 

Eaco_018 3 P M P P M M M P M P 

Eaco_050 5 P P P P P P P P P P 

Eaco_051 10 P P P P P P P P P P 

Eaco_054 18 P P P P P P P P P P 

Eaco_055 16 P P P P P P P P P P 

Eaco_002 3 M P P M P P P P P P 

Eaco_019 2 M M M M M M P M M M 

Eaco_048 4 M M P P P M P P P P 

Eaco_052 3 M M P P P M P P P P 

Eaco_447 10 P P P P P P P P P P 

Tỷ lệ P 

(%) 
 66,7 66,7 91,7 83,3 83,3 58,3 91,7 83,3 83,3 83,3 

Đa hình – Polymorphism (P), Đơn hình – Monomorphism (M) 

Ghi chú: (CM: Cù Mông, XT: Xuân Tự, HK: Hòn Khói, CR: Cam Ranh, NH: Ninh 

Hải, SL: Sông Lô, PQ: Phú Quốc, HT: Hải Tặc, BL: Bà Lụa, KL: Kiên Lương)
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Số lượng alen trên các locus phản ánh sự khác biệt rõ rệt trong mức độ 

đa dạng di truyền giữa các chỉ thị. Trong 12 locus được khảo sát, có 03 locus 

nổi trội với số lượng alen cao, bao gồm Eaco_054 với 18 alen, Eaco_055 với 

16 alen,  Eaco_051 và Eaco_447 với 10 alen. Ngược lại, một số locus lại thể 

hiện số lượng alen thấp, chẳng hạn như Eaco_019 chỉ có 2 alen, cùng với 

Eaco_018, Eaco_002 và Eaco_052 chỉ có 3 alen (Bảng 3.1). 

Khi phân tích dữ liệu về đơn hình và đa hình tại các quần thể, có thể nhận 

thấy sự phân hóa di truyền giữa các địa điểm khảo sát. Nhìn chung, phần lớn 

các locus thể hiện tính đa hình ở nhiều quần thể, phản ánh sự tồn tại của biến 

dị di truyền và khả năng duy trì nguồn gen phong phú. Tuy nhiên, vẫn có một 

số locus chỉ xuất hiện dưới dạng đơn hình ở một số quần thể, cho thấy sự suy 

giảm biến dị hoặc ảnh hưởng của các yếu tố chọn lọc và rào cản địa lý. Các 

locus Eaco_010, Eaco_050, Eaco_051, Eaco_054, Eaco_055 và Eaco_0447 

luôn ở trạng thái đa hình tại tất cả các quần thể, chứng minh vai trò quan trọng 

của chúng trong việc duy trì biến dị di truyền. Ở locus Eaco_01 và Eaco_02, 

trạng thái đơn hình được ghi nhận lần lượt tại các quần thể Hải Tặc và Kiên 

Lương cũng như Cù Mông và Cam Ranh. Trong khi đó, các locus Eaco_048 và 

Eaco_052 lại thể hiện đơn hình tại ba quần thể  Cù Mông, Xuân Tự và Sông 

Lô. Đặc biệt locus Eaco_19 chỉ thể hiện đa hình duy nhất ở quần thể Phú Quốc 

nhấn mạnh sự khác biệt nổi bật về cấu trúc di truyền giữa các quần thể (Bảng 

3.1).  

Xét về tỷ lệ đa hình, tỷ lệ phần trăm trung bình của loci đa hình được 

tính toàn bộ cho mười quần thể là 79,16%. Các quần thể như Hòn Khói và Phú 

Quốc có tỷ lệ đa hình cao nhất (91,7%), thể hiện sự đa dạng di truyền mạnh mẽ. 

Ngược lại, Sông Lô chỉ đạt 58,3%, thấp nhất trong số các quần thể. Các quần 

thể còn lại dao động trong khoảng từ 66,7% đến 83,3%, cho thấy sự khác biệt 

vừa phải nhưng vẫn duy trì mức đa dạng tương đối ổn định (Bảng 3.1). 

Mức độ đa dạng kiểu gen (MLGs) có sự khác nhau giữa các quần thể, 

dao động từ 11 (Hải Tặc) đến 27 (Bà Lụa). Hệ số đa dạng dòng R là từ 0,77-

1,0. Số lượng alen trung bình (A) và độ giàu có alen trung bình khi được chuẩn 

hóa đến 22 genotype (A22) trên tất cả loci thay đổi từ 2,42 (Cù Mông) -3,75 

(Cam Ranh) và 2,37 (Cù Mông) -3,56 (Cam Ranh), theo tuần tự. Sáu quần thể 

thuộc khu vực biển Nam Trung Bộ bao gồm: Cù Mông, Xuân Tự, Hòn Khói, 
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Sông Lô, Cam Ranh và Ninh Hải đều có hệ số đa dạng dòng R = 1, chứng tỏ 

mỗi cá thể đều mang một kiểu gen riêng biệt, phản ánh các quần thể này hầu 

hết là sinh sản hữu tính và có mức độ biến dị di truyền cao. Ngược lại, bốn quần 

thể thuộc khu vực biển phía Tây Nam chỉ có quần thể Phú Quốc có hệ số đa 

dạng dòng R = 1, ba quần thể còn lại đều có hệ số đa dạng dòng thấp,  đặc biệt 

quần thể Hải Tặc có số lượng MLGs thấp nhất (MLGs = 11) và hệ số R chỉ đạt 

0,77, thấp nhất trong 10 quần thể tiến hành khảo sát. Độ giàu có alen trung bình 

của các quần thể tại vùng biển phía Tây Nam (2,73) thấp hơn các quần thể ven 

bờ khu vực Nam Trung Bộ (2,99). Độ giàu có alen đặc thù (private alelle - PA) 

dao động từ  0,04 (Xuân Tự) đến 0,32 (Phú Quốc), và có sự khác biệt giữa các 

quần thể. Trong số 19 alen đặc thù, các quần thể thuộc khu vực Nam Trung Bộ 

đóng góp 9 alen đặc thù và vùng biển Tây Nam đóng góp 10 alen đặc thù (Bảng 

3.2). 

Dị hợp tử quan sát (HO) và dị hợp tử mong đợi (HE) tại quần thể Cam 

Ranh lần lượt là 0,34 và 0,48, cao nhất trong các quần thể được khảo sát. Các 

quần thể ở biển Tây Nam có mức dị hợp tử quan sát (0,14 - 0,2) thấp hơn các 

quần thể ven bờ Nam Trung Bộ (0,19 - 0,34). Bên cạnh đó, giá trị HO tại mười 

quần thể được khảo sát đều thấp hơn giá trị HE, cụ thể các quần thể tại khu vực 

Nam Trung Bộ như Cù Mông (HO = 0,19; HE  = 0,36), Ninh Hải (HO = 0,25; HE  

= 0,48) có sự chênh lệch nhiều giữa giá trị dị hợp tử mong đợi và dị hợp tử quan 

sát được. Đối với khu vực Tây Nam, cũng xuất hiện tình trạng tương tự Phú 

Quốc (HO = 0,2; HE = 0,44) và Hải Tặc (HO = 0,16; HE = 0,4), điều này cho thấy 

sự thiếu hụt dị hợp tử so với kỳ vọng (Bảng 3.2). 

Hệ số lai cận huyết FIS của các quần thể dao động từ 0,287 (Cam Ranh) 

đến 0,726 (Bà Lụa). Trong đó, sáu quần thể thuộc khu vực ven bờ Nam Trung 

Bộ có mức độ lai cận huyết ít nghiêm trọng hơn, mặc dù vẫn có sự thiếu hụt dị 

hợp tử. Các quần thể thuộc khu vực biển phía Tây Nam có giá trị FIS cao hơn, 

phản ánh tình trạng suy giảm biến dị di truyền. Đáng chú ý quần thể Phú Quốc 

vốn có độ đa dạng gen cao nhưng cũng có hệ số FIS = 0,567, cho thấy quần thể 

này cũng đang chịu áp lực di truyền đáng kể (Bảng 3.2). 

Tại 10 quần thể được khảo sát, E. acoroides có R khá cao (R = 0,77 - 1) 

và có 7/10 quần thể có độ giàu kiểu gen R = 1. Nghiên cứu của Nguyen và 

Papenbrock [69] vào năm 2019 về các quần thể cỏ Lá dừa tại Khánh Hòa cũng 
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ghi nhận 6/6 quần thể có R = 1 . Bên cạnh đó, nghiên cứu của Dierick và cộng 

sự [70] cũng báo cáo về sự phong phú và cấu trúc dòng vô tính, đa dạng di 

truyền, cũng như mức độ phát tán trong và giữa tám quần thể E. acoroides tại 

bốn đầm phá dọc theo vùng duyên hải Nam Trung Bộ. Điều này phần nào chứng 

minh hình thức sinh sản hữu tính là hình thức sinh sản chính ở loài cỏ E. 

acoroides tại Việt Nam. Chỉ số R cao cũng được tìm thấy ở các khu vực nghiên 

cứu loài cỏ này tại Philippines [49], [75] hoặc tại đảo Hải Nam, Trung Quốc 

[91]. Độ giàu kiểu gen tối thiểu của E. acoroides có xu hướng cao hơn so với 

các loài cỏ biển khác như Posidonia oceanica (R = 0,10 - 1,00) [90], Thalassia 

testudinum (R = 0,09 - 0,80) [91], Z. marina (R = 0,00 - 1) [92]. Trong nghiên 

cứu này, độ giàu kiểu gen tại quần thể Hải Tặc thấp nhất trong 10 quần thể (R 

= 0,77); tuy nhiên vẫn cao hơn một số quần thể tại khu vực Vân Phong (R = 

0,36), Thủy Triều (R = 0,51) trong nghiên cứu của Dierick và cộng sự [70], và 

quần thể cỏ Lá dừa ở đảo Lakawonhai (R = 0,48) tại Philippines, những quần 

thể này vốn đang bị đe dọa bởi hoạt động nuôi trồng thủy sản [49]. Điều này 

như một dấu hiệu cảnh báo rõ ràng cho quần thể cỏ biển tại đảo Hải Tặc khi 

quần thể này cũng đang chịu áp lực bởi hoạt động của con người. Độ giàu có 

alen (A22) ở các thảm cỏ E. acoroides trong nghiên cứu này là 2,37 - 3,56, gần 

như tương đương với các thảm cỏ biển tại khu vực đầm phá Duyên hải Nam 

Trung Bộ (1,95 - 3,48) [70] và đảo Hải Nam (2,8 - 3,8) [89], nhưng thấp hơn 

một chút so với các quần thể tại Philippines (1,93 - 4,70) [49].  

Nhìn chung, dị hợp tử quan sát HO của loài E. acoroides trong nghiên 

cứu này nằm trong khoảng từ 0,14 - 0,34, thấp hơn so với các nghiên cứu trước 

đây của Dierick tại các đầm phá khu vực Nam Trung Bộ (0,239 - 0,431) [70] 

và của Nguyen và Papenbrock [69] tại Khánh Hòa (0,33 - 0,72). Tuy nhiên, giá 

trị này tương đương với các quần thể được ghi nhận tại  Nhật Bản và Philippines 

(0,165 - 0,575) [49], cũng như Trung Quốc (0,100 - 0,567) [89], nhưng vẫn 

thấp hơn khu vực quần đảo Indo-Malay (0,458 - 0,605) [93]. Trong nghiên cứu 

này, giá trị dị hợp tử kì vọng đều cao hơn giá trị dị hợp tử quan sát được, kết 

quả này tương tự với kết quà từ nghiên cứu của Nguyen và Papenbrock [69] 

(HO = 0,492 < HE = 0,605) nhưng lại khác biệt với nghiên cứu trước đó của 

Dierick và cộng sự [70] có giá trị dị hợp tử quan sát đều lớn hơn giá trị dị hợp 

tử kì vọng ở tất cả các quẩn thể khảo sát (HO = 0,351 > HE = 0,335).  
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Hệ số cận huyết FIS của các quần thể trong nghiên cứu nhìn chung mang 

giá trị dương và tương đối cao, cho thấy xu hướng thiếu hụt dị hợp tử rõ rệt trên 

toàn bộ các quần thể Enhalus acoroides được khảo sát. Việc không ghi nhận 

bất kỳ quần thể nào có FIS âm (tức dư thừa dị hợp tử) phản ánh một sự sai lệch 

hệ thống khỏi trạng thái cân bằng Hardy - Weinberg theo hướng gia tăng đồng 

hợp tử. Kết quả này thể hiện sự tương đồng với nghiên cứu của Nguyen và 

Papenbrock [69] trong đó các quần thể E. acoroides tại Khánh Hòa cũng ghi 

nhận giá trị FIS dương. Điều này gợi ý rằng hiện tượng thiếu hụt dị hợp tử có 

thể là đặc điểm di truyền phổ biến mang tính khu vực trong một số quần thể 

của loài. 

Sự thiếu hụt dị hợp tử này thường được giải thích bởi nhiều cơ chế di 

truyền và sinh thái khác nhau. Trước hết, hiệu ứng Wahlund xảy ra khi mẫu 

nghiên cứu thực tế bao gồm nhiều tiểu quần thể có cấu trúc di truyền biệt lập. 

Sự phân tách này vô tình làm giảm tần suất dị hợp tử quan sát được. Bên cạnh 

đó, sự hạn chế dòng gen giữa các quần thể, kết hợp với khoảng cách địa lý và 

các rào cản hải dương học làm giảm khả năng phát tán giao tử hoặc hạt giống 

giữa các quần thể. Đặc biệt, tại vùng biển Tây Nam, các điều kiện thủy văn 

khép kín hoặc sự biệt lập của các đảo có thể làm giảm tần suất trao đổi gen. Khi 

dòng gen bị hạn chế, các quần thể có xu hướng gia tăng mức độ giao phối cận 

huyết tự nhiên hoặc giao phối giữa các cá thể có quan hệ huyết thống gần, trực 

tiếp dẫn đến sự suy giảm dị hợp tử qua các thế hệ. Tuy nhiên, kết quả này có 

sự phân hóa đáng kể khi đối chiếu với một số nghiên cứu khác tại các vùng biển 

lân cận và trên thế giới. Cụ thể, nghiên cứu khảo sát của Dierick và cộng sự 

[70] tại Duyên hải Nam Trung Bộ lại ghi nhận hầu hết các quần thể đều có giá 

trị FIS<0. Về mặt lý thuyết, giá trị FIS âm phản ánh trạng thái dư thừa dị hợp tử 

một chỉ dấu của quá trình giao phối ngẫu nhiên diễn ra mạnh mẽ hoặc có sự 

pha trộn, tiếp hợp liên tục giữa các nguồn gen độc lập. Theo Yu và cộng sự [94] 

sinh sản hữu tính đóng vai trò chủ đạo trong việc duy trì và phân tán đa dạng 

di truyền ở E. acoroides, đặc biệt là tại các khu vực có động lực thủy văn mạnh. 

Thêm vào đó, hệ thống các dòng hải lưu quy mô lớn hoạt động như một cầu 

nối sinh thái, thúc đẩy sự kết nối di truyền giữa các quần thể xa nhau, làm tăng 

xác suất tổ hợp giữa các kiểu gen khác biệt và dẫn đến giá trị FIS âm [73]. Sự 

khác biệt giữa kết quả của nghiên cứu này và các khu vực như Nam Trung Bộ 

hay Philippines có thể phản ánh sự khác nhau về mức độ kết nối sinh cảnh và 
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tác động môi trường. Các quần thể có FIS dương cao có thể đang chịu ảnh hưởng 

của sự phân mảnh sinh cảnh, suy giảm kích thước quần thể hiệu quả hoặc hạn 

chế dòng gen. Những yếu tố này đã được chứng minh là làm tăng trôi dạt di 

truyền và giảm dị hợp tử trong các hệ sinh thái cỏ biển [95]. 

Đa dạng di truyền đóng vai trò quan trọng đối với khả năng tồn tại, sức 

chống chịu và khả năng phục hồi của mỗi cá thể cũng như toàn bộ quần thể 

trước những biến động. Khi mức độ đa dạng di truyền thấp, khả năng sinh tồn 

của cá thể sẽ bị suy giảm, từ đó có thể dẫn đến nguy cơ tuyệt chủng của cả quần 

thể [48], [96]. Nghiên cứu của Ries và cộng sự [97] ở loài Zostera marina ở 

Thụy Điển cho thấy các thảm cỏ ở bờ Đông (độ mặn thấp) chỉ gồm một hoặc 

rất ít clone (dòng vô tính). Ngược lại, các thảm cỏ ở bờ Tây có độ đa dạng kiểu 

gen cao hơn, biến dị di truyền lớn hơn, phân hóa quần thể ở quy mô không gian 

nhỏ hơn. Do có đa dạng di truyền thấp, các thảm cỏ ở bờ Đông đặc biệt dễ bị 

tổn thương trước những thay đổi toàn cầu. Cũng trong năm 2023, nghiên cứu 

của García - Escudero và cộng sự [98] ở loài H. stipulacea tại Địa Trung Hải 

chỉ ra rằng các quần thể xâm lấn có đa dạng di truyền thấp hơn so với quần thể 

bản địa, dù đã trải qua gần 130 năm xâm lấn. Nghiên cứu cũng cho thấy sinh 

sản vô tính đóng vai trò then chốt trong sự xâm chiếm và lan rộng thành công 

của loài này tại Địa Trung Hải. Những nghiên cứu gần đây đã cung cấp bằng 

chứng thuyết phục cho thấy sự hạn chế trong sinh sản hữu tính và khả năng 

hình thành các kiểu gen mới là một vấn đề đáng quan ngại, cần được xem xét 

nghiêm túc trong các chiến lược quản lý và bảo tồn. Trong bối cảnh đó, kết quả 

của nghiên cứu này cho thấy các quần thể khu vực Nam Trung Bộ có mức độ 

đa dạng di truyền cao hơn so với khu vực Tây Nam, xu hướng này tương đồng 

với ghi nhận ở loài Z. marina gần đây, trong đó đa dạng di truyền cao hơn được 

quan sát tại khu vực Thái Bình Dương so với các vùng cận Bắc Cực [99] qua 

đó phản ánh sự khác biệt về điều kiện môi trường và lịch sử tiến hóa giữa các 

vùng. Đồng thời, các quần thể Enhalus acoroides tại khu vực khảo sát thể hiện 

xu hướng thiếu hụt dị hợp tử rõ rệt, cho thấy sự gia tăng của giao phối cận huyết 

hoặc sinh sản vô tính. Điều này phần nào phản ánh mức độ phân mảnh sinh 

cảnh và sự cô lập di truyền cao hơn so với một số khu vực khác, từ đó nhấn 

mạnh những thách thức tiềm ẩn đối với khả năng thích nghi và duy trì đa dạng 

di truyền của loài trong dài hạn.
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Bảng 3.2. Chỉ số đa dạng gen của mười quần thể cỏ Lá dừa E. acoroides tại mười quần thể  

được thực hiện nghiên cứu.  

Ns = Số lượng mẫu, Nall= Số lượng mẫu thực hiện thành công trên cả 12 loci, MLG = Số lượng cá thể có kiểu gen khác nhau, 

R=độ giàu có kiểu gen, A = số lượng alen trung bình trên mỗi locus, A22 = độ giàu alen được chuẩn hóa ở 22 genotypes, PA= số 

trung bình private allele, HO = dị hợp tử quan sát được, HE = dị hợp tử mong đợi, FIS = Hệ số lai cận huyết, SD = độ lệch chuẩn. 

Khu vực Vĩ độ Bắc 
Kinh độ 

Đông 
Ns Nall MLGs R A A22 PA HO (SD) HE (SD) FIS 

CM 15,39 109,12 15 14 14 1.00 2,42 2,37 0,17 0,19 (0,24) 0,36 (0,30) 0,437 

XT 12,64 109,20 15 13 13 1.00 3,08 2,98 0,04 0,23 (0,31) 0,41 (0,34) 0,400 

HK 12,16 109,21 15 15 15 1.00 3,67 3,37 0,19 0,27 (0,35) 0,45 (0,26) 0,430 

SL 12,17 109,20 16 16 16 1.00 2,67 2,51 0,13 0,21 (0,36) 0,34 (0,34) 0,430 

CR 11,97 109,21 15 14 14 1.00 3,75 3,56 0,22 0,34 (0,34) 0,48 (0,31) 0,287 

NH 11,61 109,15 15 13 13 1.00 3,25 3,14 0,07 0,25 (0,32) 0,48 (0,28) 0,432 

PQ 10,25 104,09 15 12 12 1.00 3,08 3,05 0,32 0,2 (0,25) 0,44 (0,25) 0,567 

HT 10,32 104,32 30 14 11 0.77 2,67 2,67 0,10 0,16 (0,25) 0,4 (0,29) 0,558 

BL 10,14 104,50 30 28 27 0.96 2,92 2,58 0,20 0,14 (0,25) 0,39 (0,25) 0,726 

KL 10,18 104,60 30 20 19 0.95 2,75 2,62 0,14 0,16 (0,23) 0,37 (0,27) 0,652 

 

Ghi chú: (CM: Cù Mông, XT: Xuân Tự, HK: Hòn Khói, SL: Sông Lô, CR: Cam Ranh, NH: Ninh Hải, PQ: Phú Quốc, HT: Hải Tặc, BL: 

Bà Lụa, KL: Kiên Lương) 
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Bảng 3.3. Ma trận giá trị khoảng cách gen (FST, ô sẫm màu) và giá trị Slatkin linearized (F’ST)  

giữa mười quần thể cỏ E. acoroides.  

 

 
CM XT HK CR NH SL PQ HT BL KL 

CM 
 

0,299 0,453 0,325 0,381 0,647 0,316 0,490 0,514 0,385 

XT 0,230 
 

0,068 0,201 0,229 0,338 0,213 0,280 0,316 0,241 

HK 0,312 0,064 
 

0,189 0,157 0,324 0,254 0,255 0,366 0,259 

CR 0,245 0,168 0,159 
 

0,066 0,425 0,141 0,170 0,198 0,243 

NH 0,276 0,187 0,136 0,062 
 

0,432 0,175 0,205 0,277 0,307 

SL 0,393 0,252 0,245 0,298 0,302 
 

0,425 0,424 0,502 0,409 

PQ 0,240 0,176 0,202 0,124 0,149 0,298 
 

0,150 0,267 0,157 

HT 0,329 0,219 0,203 0,145 0,170 0,298 0,130 
 

0,171 0,212 

BL 0,340 0,240 0,268 0,165 0,217 0,334 0,210 0,146 
 

0,271 

KL 0,278 0,194 0,205 0,195 0,235 0,291 0,136 0,175 0,213 
 

 

Ghi chú: (CM: Cù Mông, XT: Xuân Tự, HK: Hòn Khói, SL: Sông Lô, CR: Cam Ranh, NH: Ninh Hải, PQ: Phú Quốc, HT: Hải 

Tặc, BL: Bà Lụa, KL: Kiên Lương) 
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3.3. PHÂN TÍCH CẤU TRÚC VÀ LIÊN KẾT CÁC QUẦN THỂ CỎ LÁ 

DỪA Enhalus acoroides TẠI VÙNG VEN BIỂN NAM TRUNG BỘ VÀ 

TÂY NAM, VIỆT NAM 

Kết quả khảo sát khoảng cách di truyền (FST) giữa 10 quần thể E. 

acoroides cho thấy mức độ phân hóa di truyền rõ rệt giữa các khu vực, phản 

ánh sự khác biệt về cấu trúc gen và mức độ giao lưu di truyền. Các giá trị FST 

dao động từ rất thấp (0,062 giữa Cam Ranh và Ninh Hải) đến khá cao (0,393 

giữa Cù Mông và Sông Lô). Giá trị thấp cho thấy sự tương đồng di truyền mạnh, 

thường xuất hiện ở các quần thể gần nhau về mặt địa lý hoặc có sự trao đổi gen 

thường xuyên. Ngược lại, giá trị cao phản ánh sự cách biệt di truyền lớn, có thể 

do khoảng cách địa lý, sự cô lập sinh thái hoặc hạn chế trong giao lưu gen. Cụ 

thể, nhóm 5 quần thể ven biển Nam Trung Bộ, trong đó 4 quần thể (Xuân Tự, 

Hòn Khói, Cam Ranh, Ninh Hải) có giá trị FST thấp khi so sánh lẫn nhau (dao 

động từ 0,062 đến 0,187), chứng tỏ chúng duy trì sự tương đồng di truyền cao 

và có khả năng giao lưu gen mạnh. Trong khi đó, Cù Mông lại thể hiện giá trị 

FST cao khi so sánh với các quần thể khác, đặc biệt với Sông Lô (0,393) và Bà 

Lụa (0,340), cho thấy sự phân hóa rõ rệt. Đối với nhóm quần thể phía Tây Nam 

(Phú Quốc, Hải Tặc, Bà Lụa, Kiên Lương), giá trị FST nhìn chung ở mức trung 

bình (0,130 - 0,213), phản ánh sự tương đồng vừa phải giữa các quần thể. Đáng 

chú ý, Phú Quốc có FST thấp với Cam Ranh (0,124) và Kiên Lương (0,136), gợi 

ý khả năng giao lưu gen hoặc nguồn gốc chung gần đây. Đồng thời, Hải Tặc và 

Bà Lụa có giá trị FST thấp với nhau (0,146), cho thấy sự liên kết di truyền chặt 

chẽ (Bảng 3.3). 

Kết quả phân tích nhóm bằng phương pháp UPGMA chỉ ra rằng mười 

quần thể này phân bố thành bốn nhóm bao gồm: nhóm 1 là quần thể Cù Mông, 

nhóm 2 là quần thể Sông Lô, nhóm 3 là hai quần thể Xuân Tự và Hòn Khói, 

còn lại là nhóm 4 bao gồm sáu quần thể trong đó có hai quần thể thuộc khu vực 

Nam Trung Bộ và các quần thể của vùng biển Tây Nam (Cam Ranh, Ninh Hải, 

Phú Quốc, Kiên Lương, Hải Tặc và Bà Lụa) (Hình 3.6 (dưới)). Giá trị Δk cao 

nhất được ghi nhận là 4. Sai khác lớn nhất của giá trị L(k) được tìm thấy tại k = 

4 theo phương pháp của Rosenberg và cs. (2001) [83] (trái) và giá trị cao nhất 

Δk cũng được ghi nhận tại k = 4 theo phương pháp của Evanno và cs (2005) 

[84] (phải) (Hình 3.5). Tương tự như vậy, phân tích cấu trúc bằng 
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STRUCTURE cũng cho thấy 10 quần thể có xu hướng nhóm thành bốn nhóm 

riêng lẻ (Hình 3.6 (trên)) 

 

Hình 3.5. Kết quả phân tích lựa chọn số nhóm có thể xảy ra dựa trên hệ số Δk=4. 

(Ghi chú: Số liệu được xử lý bằng công cụ trực tuyến Structure Harvester [85] 

theo phương pháp L(k) được tìm thấy tại k = 4 theo phương pháp của 

Rosenberg và cs [83] (trái) và giá trị cao nhất Δk cũng được ghi nhận tại k = 

4 theo phương pháp của Evanno và cs [84] (phải)).  

 

Hình 3.6. Kết quả phân tích nhóm loài cỏ Enhalus acoroides.  

(Ghi chú: Phân tích bằng phương pháp UPGMA dựa trên khoảng cách Da của Nei 

trong phần mềm POPTREE2 (dưới) và phân tích nhóm với burn-in periods = 

100,000, độ lặp = 750,000 trong phần mềm Structure 2.3.4 (trên). Biểu đồ thể hiện 

cấu trúc quần thể tại giá trị k = 2, 3 và 4 (chọn). Mỗi cột dọc trong biểu đồ đại diện 

cho một cá thể) - (CM: Cù Mông, XT: Xuân Tự, HK: Hòn Khói, SL: Sông Lô, CR: Cam 

Ranh, NH: Ninh Hải, PQ: Phú Quốc, HT: Hải Tặc, BL: Bà Lụa, KL: Kiên Lương) 
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  Sự sai khác về giá trị FST và Slatkin linearized FST (F’ST) giữa mười quần 

thể là có giá trị thống kê tại p < 0,01 (Bảng 3.4). Dựa trên kết quả phân tích 

nhóm, kết quả phân tích AMOVA cho thấy giá trị sai khác giữa bốn nhóm (FCT) 

là 6,66% (p-value < 0,01), giá trị sai khác giữa các quần thể trong cùng một 

nhóm (FSC) và giá trị sai khác giữa tất cả quần thể (FST) là 15,97% và 77,37%, 

theo tuần tự (Bảng 3.4).  

Bảng 3.4. Kết quả phân tích AMOVA (Analysis of MOlecular VAriation) 

dựa trên chỉ thị SSRs đối với 4 nhóm tại mười quần thể được khảo sát. 

Nguồn df SS 

Thành 

phần 

phương 

sai 

Phần 

trăm 

sai 

khác 

Chỉ 

số F 
p 

Giữa các nhóm 3 102,13 0,21 6,66 0,06 <0,01 

Giữa các quần thể 

trong cùng một nhóm 
6 114,33 0,50 15,97 0,17 <0,01 

Trong nội bộ quần thể 144 524,00 1,20 77,37 0,49 <0,01 

Đối với hai khu vực tại Nam Trung Bộ và Tây Nam, sự sai khác giữa hai 

nhóm là 3,79% (p-value < 0,05), giá trị sai FSC và FST lần lượt là 19,03 % và 

77,18 % (Bảng 3.5). 

Bảng 3.5. Kết quả phân tích AMOVA (Analysis of MOlecular VAriation) 

dựa trên chỉ thị SSRs đối với 2 khu vực Nam Trung Bộ và Tây Nam. 

Nguồn df SS 

Thành 

phần 

phương 

sai 

Phần 

trăm 

sai 

khác 

Chỉ 

số F 
p 

Giữa các nhóm 1 42,67 0,12 3,79 0,04 <0,05 

Giữa các quần thể 

trong cùng một nhóm 
8 42,67 0,60 19,03 0,20 <0,01 

Trong nội bộ quần thể 144 524,01 1,20 77,18 0,49 <0,01 
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Kết quả phân tích tương quan giữa khoảng cách gen và khoảng cách địa 

lý bằng phép thử Mantel cho thấy hệ số tương quan r = 0,327 (p-value = 0,0156) 

tại α = 0,05 chứng tỏ có sự tương quan thuận giữa khoảng cách gen và khoảng 

cách địa lý, và mối tương quan này có ý nghĩa thống kê (Hình 3.7). Mặc dù hệ 

số R2 = 0,107 chưa cao, nhưng vẫn có thể khẳng định rằng khoảng cách địa lý 

cũng đóng góp vào sự hình thành cấu trúc quần thể  E. acoroides. 

 

Hình 3.7. Kết quả phân tích phép thử Mantel [100] về tương quan giữa 

khoảng cách gen FST/(1–FST) [101] và khoảng cách địa lí (km). r = 0,327, p -

value < 0,05, α = 0,05. Số liệu được xử lý bằng phần mềm XLStat 2020.3.1. 
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Qua số liệu và khoảng cách địa lý giữa các quần thể, có thể thấy yếu tố 

không gian đóng vai trò quan trọng trong sự khác biệt về kiểu gen của cỏ Lá 

dừa. Bốn quần thể ở vùng biển Tây Nam nằm trong Vịnh Thái Lan, trong khi 

các quần thể Nam Trung Bộ lại phân bố ở Biển Đông, cách nhau tới khoảng 

1.200 km. Sự cách biệt này tạo thành hai nhóm quần thể tương đối khác biệt về 

mặt di truyền. Trong nội bộ từng khu vực, các quần thể phân bố gần nhau như 

Xuân Tự - Hòn Khói (30 km) hay Cam Ranh - Ninh Hải (80 km) có xu hướng 

hình thành nhóm chung với giá trị FST rất thấp, theo thứ tự là 0,064 và 0,062, 

phản ánh sự trao đổi gen thuận lợi nhờ khoảng cách địa lý ngắn. Điều này tương 

đồng với nghiên cứu của Yu và cộng sự [89] chỉ ra rằng các quần thể E. 

acoroides tại đảo Hải Nam, Trung Quốc càng gần nhau về khoảng cách địa lý 

thì có mức độ tương đồng gen cao (hay khác biệt kiểu gen thấp). Nói cách khác 

dòng gen sẽ suy giảm theo khoảng cách không gian, khi các quần thể ở xa nhau 

có xu hướng tích lũy sai khác di truyền lớn hơn. Đây là một trong những cơ chế 

phổ biến chi phối cấu trúc di truyền của các loài phân bố rộng, đặc biệt trong 

môi trường biển ven bờ nơi sự phát tán phụ thuộc vào các yếu tố vật lý như 

dòng chảy và địa hình [102]. 

Tuy nhiên, giá trị hệ số xác định thấp (R² = 0,107) cho thấy khoảng cách 

địa lý chỉ giải thích một phần nhỏ biến thiên di truyền giữa các quần thể. Điều 

này hàm ý rằng cấu trúc di truyền của E. acoroides có thể chịu ảnh hưởng đồng 

thời của nhiều yếu tố khác. Trong môi trường biển, dòng chảy ven bờ, hướng 

gió mùa và chế độ thủy triều có thể đóng vai trò quan trọng trong việc vận 

chuyển hạt và thân cỏ biển, từ đó làm tăng khả năng kết nối giữa các quần thể 

ở khoảng cách xa [103]. Đối với hai quần thể Cam Ranh và Phú Quốc vốn cách 

xa nhau khoảng 800 km và có giá trị FST thấp với nhau 0,124, nhưng lại thuộc 

cùng một nhóm, gợi ý rằng hai quần thể này có cùng một nguồn gốc ban đầu 

nhưng bị cách biệt về mặt địa lý qua nhiều thế hệ dẫn đến hiện tượng trôi dạt 

di truyền. Theo Wright, [104] trong các quần thể bị cô lập, trôi dạt di truyền có 

thể làm thay đổi tần số alen một cách ngẫu nhiên qua các thế hệ, đặc biệt khi 

dòng gen bị hạn chế. Việc hai quần thể vẫn được xếp vào cùng một nhóm di 

truyền cũng có thể phản ánh dấu vết của sự kết nối lịch sử, khi các quần thể này 

từng có sự trao đổi gen trong quá khứ. Tuy nhiên, theo thời gian, sự suy giảm 

kết nối do thay đổi điều kiện môi trường hoặc tác động nhân sinh đã làm gia 

tăng mức độ phân hóa di truyền, dẫn đến giá trị FST cao như hiện nay. Hiện 
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tượng này đã được ghi nhận trong nhiều nghiên cứu về cỏ biển, nơi cấu trúc di 

truyền hiện tại không chỉ phản ánh điều kiện sinh thái hiện tại mà còn lưu giữ 

dấu ấn của các quá trình lịch sử [105]. Chẳng hạn nghiên cứu về loài cỏ biển 

Posidonia oceanica tại vùng biển khu vực phía Đông Mediterranean vào năm 

2024 đã ghi nhận các quần thể tại khu vực phía Bắc Aegean thể hiện mức đa 

dạng di truyền thấp nhất và mức độ sinh sản vô tính (clonality) cao nhất so với 

các quần thể còn lại. Sự thiếu vắng kết nối hải dương học đáng kể giữa khu vực 

những khu vực được khảo sát đã củng cố cho sự phân hóa di truyền quan sát 

được. Bên cạnh đó, các sự kiện lịch sử cũng có thể đã góp phần hình thành nên 

cấu trúc di truyền hiện nay [106]. Kết hợp với kết quả phân tích Mantel cho 

thấy mô hình cách ly theo khoảng cách ở mức độ trung bình (r = 0,327), có thể 

nhận định rằng cấu trúc di truyền của E. acoroides chịu ảnh hưởng đồng thời 

của cả yếu tố lịch sử và hiện tại. Trong đó, khoảng cách địa lý góp phần hạn 

chế dòng gen, trong khi các quá trình như trôi dạt di truyền và biến động môi 

trường đóng vai trò khuếch đại sự khác biệt giữa các quần thể theo thời gian. 

3.4. ƯỚC TÍNH DÒNG GEN CỦA CÁC QUẦN THỂ CỎ LÁ DỪA 

Enhalus acoroides TẠI VÙNG VEN BIỂN NAM TRUNG BỘ VÀ TÂY 

NAM, VIỆT NAM  

Kết quả khảo sát cho thấy dòng gen của cỏ Lá dừa chủ yếu dịch chuyển 

trong nội bộ từng khu vực, với giá trị khá cao (0,680 - 0,917). Điều này phản 

ánh sự duy trì đa dạng di truyền mạnh mẽ trong phạm vi quần thể, đồng thời 

cho thấy khả năng thích nghi tại chỗ của loài. Ở Nam Trung Bộ, các quần thể 

Ninh Hải, Cam Ranh và Hòn Khói đóng vai trò trung tâm, cung cấp nguồn gen 

cho Cù Mông và Xuân Tự. Đặc biệt, Xuân Tự nhận dòng gen mạnh từ Hòn 

Khói (0,162), cho thấy sự kết nối chặt chẽ trong khu vực. Tuy nhiên, quần thể 

SL lại hoàn toàn biệt lập, không có trao đổi gen với các quần thể khác. Sự cô 

lập này có thể dẫn đến nguy cơ suy giảm đa dạng di truyền, khiến quần thể dễ 

bị tổn thương trước biến đổi môi trường.  

Ở Tây Nam Bộ, Phú Quốc nổi bật với vai trò “cầu nối” khi vừa cho vừa 

nhận nguồn gen, đặc biệt từ Hải Tặc (0,099). Hai quần thể Bà Lụa và Kiên 

Lương cũng nhận nguồn gen từ Phú Quốc, cho thấy sự lan tỏa gen trong khu 

vực này. Đáng chú ý, mặc dù xu hướng chính là trao đổi nội bộ, vẫn tồn tại sự 

dịch chuyển từ Cam Ranh đến Phú Quốc (0,026) và từ Phú Quốc đến Ninh Hải 
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(0,029). Kết quả này cũng được phản ánh phần nào qua hệ số FST giữa Phú 

Quốc với hai quần thể Cam Ranh và Ninh Hải, theo tuần tự lần lượt là 0,124 và 

0,149. Sự dịch chuyển liên vùng tuy nhỏ nhưng có ý nghĩa lớn, chứng minh khả 

năng mở rộng phạm vi trao đổi gen, góp phần tăng cường tính bền vững của 

loài (Hình 3.8 và Bảng 3.6). 

 

 

 

Hình 3.8. Biểu đồ Circos về xu hướng dòng gen từ “quần thể cho” (source) 

đến “quần thể nhận” (sink) 

(Ghi chú: Tính toán thông qua phần mềm BayesAss 3.0.3) được thực hiện trên 

nền tảng R phiên bản 4.5.0. Độ dày của đường cong tương quan thuận với tỷ 

lệ dịch chuyển dòng gen) - (CM: Cù Mông, XT: Xuân Tự, HK: Hòn Khói, CR: 

Cam Ranh, NH: Ninh Hải, SL: Sông Lô, PQ: Phú Quốc, HT: Hải Tặc, BL: Bà 

Lụa, KL: Kiên Lương)
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Bảng 3.6. Ma trận tỷ lệ dịch chuyển dòng gen giữa mười quần thể cỏ 

Enhalus acoroides được tính bằng phần mềm BayesAss 3.0.3 (Wilson và 

Rannala, 2003). Tỷ lệ dịch chuyển cao (lớn hơn 0,025) là ô sẫm màu. 

 
CM XT HK CR NH PQ HT BL KL SL 

CM 0,872 0,019 0,013 0,044 0,048 0,018 0,016 0,009 0,012 0,013 

XT 0,015 0,851 0,162 0,050 0,063 0,018 0,017 0,010 0,012 0,014 

HK 0,014 0,015 0,680 0,015 0,014 0,016 0,016 0,009 0,012 0,013 

CR 0,014 0,015 0,013 0,684 0,014 0,015 0,016 0,009 0,011 0,013 

NH 0,014 0,015 0,054 0,115 0,783 0,029 0,022 0,009 0,018 0,013 

PQ 0,014 0,017 0,014 0,026 0,017 0,808 0,099 0,009 0,013 0,015 

HT 0,014 0,017 0,014 0,015 0,015 0,016 0,683 0,009 0,012 0,013 

BL 0,014 0,015 0,015 0,015 0,015 0,027 0,096 0,917 0,012 0,014 

KL 0,015 0,018 0,015 0,015 0,015 0,031 0,019 0,009 0,885 0,016 

SL 0,015 0,023 0,021 0,022 0,015 0,023 0,017 0,010 0,014 0,876 

(Ghi chú: CM: Cù Mông, XT: Xuân Tự, HK: Hòn Khói, CR: Cam Ranh, NH: Ninh 

Hải, SL: Sông Lô, PQ: Phú Quốc, HT: Hải Tặc, BL: Bà Lụa, KL: Kiên Lương). 

Kết quả nghiên cứu cho thấy dòng gen của cỏ Lá dừa chủ yếu dịch 

chuyển trong nội bộ từng khu vực. Nghiên cứu gần đây trên loài Posidonia 

oceanica cũng chỉ ra rằng dòng gen có thể cao trong nội vùng nhưng bị hạn chế 

giữa các vùng biển lớn, góp phần phân hóa cấu trúc di truyền của loài [106]. 

Tại khu vực Nam Trung Bộ, hai quần thể Cam Ranh và Hòn Khói đóng vai trò 

là các trung tâm cung cấp nguồn gen cho các quần thể được khảo sát. Kết quả 

này tương đồng với nghiên cứu của Nguyen và cộng sự  [69] về quần thể cỏ Lá 

Dừa, trong đó ghi nhận một số quần thể có mức độ đa dạng di truyền cao như 

Tuần Lễ (TL) và Cam Phúc Nam (CPN). Đáng chú ý, phần lớn các quần thể có 

đa dạng di truyền cao đều phân bố tại tỉnh Khánh Hòa, điều này phù hợp với 

các nghiên cứu trước đây, cho thấy Khánh Hòa là khu vực có diện tích thảm cỏ 

biển lớn nhất ở Nam Trung Bộ, ước tính khoảng 2.116,7 ha [12]. Đối với khu 

vực Tây Nam, quần thể Phú Quốc đóng vai trò như một “cầu nối” quan trọng 

trong mạng lưới cấu trúc di truyền, khi vừa là nguồn cung cấp vừa là điểm tiếp 

nhận dòng gen giữa các quần thể, góp phần duy trì sự kết nối di truyền và giảm 

thiểu tác động của phân mảnh môi trường sống. Khu vực này thuộc Khu bảo 

tồn biển Phú Quốc, một khu bảo tồn được phân hạng II theo IUCN và được 

thành lập từ năm 2007, với chức năng bảo vệ các hệ sinh thái biển quan trọng 

như thảm cỏ biển và rạn san hô [45]. Bên cạnh đó, quần thể Hải Tặc cũng nổi 
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bật với vai trò là nguồn cung cấp gen quan trọng cho các quần thể lân cận. 

Nghiên cứu của Đỗ Anh Duy và cộng sự [13] đã ghi nhận sự hiện diện của sáu 

loài cỏ biển tại khu vực này, bao gồm Cymodocea rotundata, Oceana serrulata 

(R.Brown) Byng & Christenhusz, Halodule uninervis, Enhalus acoroides, 

Thalassia hemprichii và Halophila ovalis. Sự đa dạng loài tương đối cao này, 

cùng với diện tích phân bố thảm cỏ biển ước tính khoảng 30 ha, cho thấy Hải 

Tặc có thể góp phần duy trì và lan truyền nguồn gen trong khu vực [13]. 

Đặc điểm sinh sản của E. acoroides cũng góp phần quan trọng vào việc 

hình thành cấu trúc di truyền của quần thể. Trong quá trình thụ phấn, toàn bộ 

hoa đực tách rời khỏi cây và nổi lên bề mặt nước, nơi hạt phấn được giải phóng 

và sau đó lắng xuống các hoa cái. Các hoa đực mang phấn có thể phát tán trên 

mặt nước với vận tốc trung bình khoảng 13 km mỗi ngày, cho phép sự lan 

truyền phấn trên khoảng cách tương đối xa [107]. Tuy nhiên, cơ chế phát tán 

này vẫn chịu ảnh hưởng mạnh của dòng hải lưu. Trong nghiên cứu ở loài E. 

acoroides ở vùng biển giữa Philippines, Nhật Bản và Trung Quốc cho thấy 

dòng chảy mạnh Kuroshio đã đóng góp vai trò quan trọng để hình thành sự 

khác biệt kiểu gen giữa các quần thể khu vực Tây Thái Bình Dương bao gồm 

Philippines, đảo Hải Nam (Trung Quốc) và Okinawa (Nhật Bản) [73]. Nghiên 

cứu của Putra và cộng sự [93] ở loài cỏ biển E. acoroides khu vực quần đảo 

Indo-Malay cho thấy rằng dòng hải lưu Nam Java và dòng hải lưu theo mùa 

được xem là nguyên nhân chính yếu tạo ra cấu trúc quần thể tại khu vực này. 

Nghiên cứu về các dòng hải lưu ven bờ Tây của Biển Đông cho thấy vào tháng 

10 - 12, dòng từ hướng bắc theo hướng nam dọc theo đường bờ Việt Nam, thoát 

ra Biển Java thông qua eo biển Karimata, còn vào mùa hè dòng chảy từ phía 

Nam lên đến vĩ tuyến 11°N, được chia thành ba hướng khác nhau. Hướng một 

đi về hướng Đông, hướng hai đi về phía Bắc và hướng ba đi về phía Tây Nam. 

Nghiên cứu này cũng cho thấy không có dòng từ Biển Đông vào Vịnh Thái Lan 

và ngược lại [108]. Vì thế, các quần thể E. acoroides tại vùng biển Tây Nam 

hầu như có cấu trúc riêng biệt với các quần thể ở miền Trung Việt Nam.  
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3.5. XÁC ĐỊNH QUẦN THỂ CỎ LÁ DỪA Enhalus acoroides CẦN ĐƯỢC 

ƯU TIÊN BẢO TỒN TẠI VÙNG VEN BIỂN NAM TRUNG BỘ VÀ TÂY 

NAM, VIỆT NAM  

 Kết quả phân tích cho thấy mức độ ưu tiên bảo tồn giữa các quần thể cỏ 

Lá dừa không đồng đều, phản ánh sự khác biệt trong đóng góp di truyền của 

từng quần thể. Trong đó, Cam Ranh (CRT = 2,80) và Hòn Khói (CRT = 1,64) có 

giá trị cao nhất, cho thấy vừa có sự sai khác di truyền rõ rệt vừa có đóng góp 

gen đặc biệt, vì vậy cần được xem là quần thể trọng điểm trong chiến lược bảo 

tồn. Phú Quốc (CRT  = 0,24) và Bà Lụa (CRT = - 0,01) có giá trị trung gian, tuy 

không quá khác biệt nhưng vẫn đóng vai trò duy trì sự kết nối gen trong khu 

vực. Ngược lại, các quần thể như Sông Lô (CRT = -4,33), Cù Mông (CRT = -

3,36), Hải Tặc (CRT= -2,84), Xuân Tự (CRT = -2,30), Kiên Lương (CRT = -1,74) 

và Ninh Hải (CRT = -1,19) đều có giá trị âm, phản ánh mức độ ưu tiên bảo tồn 

thấp hơn. Đặc biệt, Sông Lô là quần thể biệt lập, không có trao đổi gen với các 

quần thể khác, nên dù giá trị CRT âm vẫn cần được quan tâm để tránh suy giảm 

đa dạng di truyền (Hình 3.9 và Bảng 3.7). 

Hình 3.9. Khả năng đóng góp gen của mười quần thể cỏ Enhalus acoroides vùng 

biển Việt Nam. CRS và CRD thể hiện sai khác kiểu gen và đóng góp đặc biệt của gen.  

(Ghi chú: CM: Cù Mông, XT: Xuân Tự, HK: Hòn Khói, CR: Cam Ranh, NH: Ninh 

Hải, SL: Sông Lô, PQ: Phú Quốc, HT: Hải Tặc, BL: Bà Lụa, KL: Kiên Lương). 
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Bảng 3.7. Các giá trị sai khác kiểu gen (CRS ), đóng góp đặc biệt của gen 

(CRD) và quần thể được ưu tiên bảo tồn (CRT ) của mười quần thể cỏ 

Enhalus acoroides tại vùng biển Việt Nam.  

 
CM XT HK SL CR NH PQ HT BL KL 

CRS -1,39 -0,40 0,47 -1,14 0,59 -0,15 -0,40 -1,02 -0,64 -0,89 

CRD -1,98 -1,90 1,17 -3,19 2,21 -1,04 0,63 -1,83 0,63 -0,85 

CRT -3,36 -2,30 1,64 -4,33 2,80 -1,19 0,24 -2,84 -0,01 -1,74 

(Ghi chú: CM: Cù Mông, XT: Xuân Tự, HK: Hòn Khói, CR: Cam Ranh, NH: Ninh 

Hải, SL: Sông Lô, PQ: Phú Quốc, HT: Hải Tặc, BL: Bà Lụa, KL: Kiên Lương). 

Kết quả phân tích chỉ số ưu tiên bảo tồn (CRT) cho thấy sự phân hóa rõ 

rệt về vai trò di truyền giữa các quần thể Enhalus acoroides, phản ánh cấu trúc 

di truyền không đồng nhất trong toàn bộ khu vực nghiên cứu. Sự xuất hiện của 

các quần thể có giá trị CRT cao như Cam Ranh và Hòn Khói là những khu vực 

cần được ưu tiên bảo vệ nguồn gen. Điều này cũng thể hiện qua độ giàu có alen 

và số lượng alen đặc thù cao hơn các quần thể còn lại. Hai quần thể này đóng 

vai trò là những quần thể ưu tiên bảo tồn tương tự như những quần thể đã được 

ghi nhận trong nhiều nghiên cứu trước. Điển hình là tại Trung Quốc, ba trên 

tám quần thể cỏ E. acoroides tại đảo Hải Nam được lựa chọn dựa trên mức độ 

đóng góp đa dạng gen của chúng [89]. Tương tự, nghiên cứu của Nguyen và 

cộng sự [71] cũng đề xuất ba trong số tám thảm cỏ T. hemprichii ở Việt Nam 

cần được ưu tiên quản lý và bảo vệ hàng đầu. Đáng chú ý, cả hai quần thể cỏ 

kích thước lớn E. acoroides và T. hemprichii tại Cam Ranh đều nằm trong danh 

sách đề xuất ưu tiên bảo vệ do có chỉ số đóng góp kiểu gen cao. Mặc dù khu 

vực này nằm trong vùng nước thuộc sự quản lý của quân đội nên ít chịu tác 

động, nhưng nhìn chung, diện tích phân bố của chúng tính cho toàn vịnh Cam 

Ranh là đang trên đà suy giảm về diện tích do các hình thức khai thác hải sản mang 

tính hủy diệt [109]. 

Đối với các quần thể có giá trị CRT trung gian như Phú Quốc và Bà Lụa, 

vai trò của chúng trong duy trì kết nối di truyền cũng được ghi nhận trong nhiều 

nghiên cứu trước. Cụ thể, các nghiên cứu về cấu trúc không gian của E. 

acoroides cho thấy mặc dù tồn tại phân hóa mạnh, vẫn có sự kết nối từng phần 
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giữa các quần thể thông qua phát tán hạt và dòng chảy biển [94]. Tuy nhiên, 

khả năng phát tán này bị giới hạn, trong đó các quần thể trung gian đóng vai trò 

cầu nối giúp duy trì dòng gen ở quy mô khu vực. Kết quả của nghiên cứu này 

phù hợp với cơ chế này khi các quần thể có CRT trung gian không nổi bật về đa 

dạng nhưng vẫn có ý nghĩa di truyền quan trọng. 

Ngược lại, phần lớn các quần thể có CRT âm trong nghiên cứu cho thấy 

mức đóng góp thấp vào đa dạng di truyền tổng thể, điều này cũng đã được ghi 

nhận rộng rãi trong các hệ sinh thái cỏ biển. Theo Putra và cộng sự, [93] mặc 

dù E. acoroides có mức dị hợp tử cao, nhưng dòng gen giữa các quần thể bị 

hạn chế mạnh, dẫn đến sự phân hóa rõ rệt ngay cả ở khoảng cách không quá 

lớn. Nguyên nhân chủ yếu là do đặc điểm sinh học của loài có khả năng phát 

tán phấn gần và thời gian nổi của quả/hạt ngắn, hạn chế khả năng lan truyền xa. 

Điều này lý giải vì sao nhiều quần thể trong nghiên cứu có CRT âm. Đặc biệt, 

trường hợp quần thể Sông Lô là một minh chứng điển hình cho hiện tượng “cô 

lập di truyền”. Mặc dù có giá trị CRT, quần thể này không có trao đổi gen với 

các quần thể khác, tương tự như các quần thể biệt lập đã được ghi nhận trong 

nhiều nghiên cứu khu vực Indo - Pacific. Các nghiên cứu về ảnh hưởng của 

dòng hải lưu (như dòng Kuroshio) cho thấy rằng các yếu tố hải dương học có 

thể vừa thúc đẩy vừa cản trở sự kết nối di truyền, tạo ra các vùng “ngắt quãng” 

trong phân bố gen [73]. Do đó, sự biệt lập của Sông Lô có thể không chỉ do 

khoảng cách địa lý mà còn do đặc điểm dòng chảy ven bờ và cấu trúc địa hình. 

Trong trường hợp này, dù CRT âm, quần thể vẫn có giá trị bảo tồn cao vì có thể 

chứa các alen thích nghi cục bộ. Ngoài ra, kết quả cũng phù hợp với các nghiên 

cứu về ảnh hưởng của tác động môi trường đến cấu trúc di truyền. Nghiên cứu 

tại Trung Quốc cho thấy sự suy giảm diện tích và phân mảnh sinh cảnh do ô 

nhiễm và hoạt động ven biển làm giảm kết nối di truyền và thay đổi cấu trúc 

quần thể E. acoroides. Điều này gợi ý rằng các quần thể có CRT thấp trong 

nghiên cứu này có thể đã chịu tác động tương tự, dẫn đến giảm đóng góp di 

truyền và tăng mức độ biệt lập [94].  

Sự suy giảm trên quy mô toàn cầu của các quần thể cỏ biển đã thúc đẩy 

những lời kêu gọi mới về bảo tồn, do vai trò quan trọng của chúng trong việc 

cung cấp sinh cảnh sinh học và khu vực kiếm ăn, ổn định đường bờ và lưu trữ 

carbon. Từ các kết quả thu được, việc xác định các quần thể ưu tiên bảo tồn là 
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cần thiết nhằm duy trì đa dạng di truyền và khả năng thích nghi lâu dài của loài. 

Điều này cũng đã được nhấn mạnh trong nghiên cứu trên Z. marina, khi các tác 

giả đề xuất bảo tồn các quần thể đại diện cho từng nhóm di truyền nhằm duy trì 

dòng gen và bảo vệ nguồn biến dị di truyền tiềm ẩn, đặc biệt trong bối cảnh 

biến đổi khí hậu [99]. 
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KẾT LUẬN VÀ KIẾN NGHỊ 

KẾT LUẬN 

Kết quả nghiên cứu trên 12 loci của mười quần thể E. acoroides cho thấy 

đa dạng gen ở các thảm cỏ biển ven bờ Nam Trung Bộ cao hơn so với các thảm 

ở biển Tây Nam. Trong đó, Hòn Khói và Phú Quốc đạt tỷ lệ P cao nhất. Riêng 

quần thể Cam Ranh có các chỉ số di truyền vượt trội với mức dị hợp tử và độ 

giàu alen cao nhất trong số các khu vực khảo sát. 

 Về cấu trúc quần thể, khoảng cách di truyền giữa 10 quần thể E. 

acoroides được phân hóa thành 4 nhóm. Kết quả phân tích tương quan giữa 

khoảng cách gen và khoảng cách địa lý cho thấy khoảng cách địa lý có tác động 

đến khoảng cách di truyền. Dòng gen chủ yếu dịch chuyển trong nội bộ từng 

khu vực. Trong khi các quần thể như Cam Ranh, Ninh Hải và Phú Quốc đóng 

vai trò trung tâm kết nối, thì quần thể Sông Lô lại biệt lập hoàn toàn.  

Hai quần thể Hòn Khói và Cam Ranh (Khánh Hòa) được đề xuất ưu tiên 

bảo vệ dựa trên khả năng đóng góp nguồn gen cao nhất.  

KIẾN NGHỊ 

Cần tích hợp yếu tố đa dạng di truyền vào các chương trình phục hồi và bảo 

tồn thảm cỏ biển tại Việt Nam. Đặc biệt, Tập trung bảo vệ nghiêm ngặt hai quần 

thể có nguồn gen phong phú nhất là Hòn Khói và Cam Ranh (Khánh Hòa). 

Thiết lập các chương trình giám sát dài hạn kết hợp cả chỉ thị sinh thái và 

chỉ thị di truyền để kịp thời phát hiện, phục hồi các quần thể nguy cấp. 

Cuối cùng, cần thúc đẩy các nghiên cứu về dòng gen hỗ trợ và phục hồi 

thích ứng với biến đổi khí hậu, nhằm tăng cường tính bền vững của các thảm cỏ 

biển trong bối cảnh môi trường ngày càng biến động như xây dựng bộ chỉ thị gen 

cho toàn bộ các loài cỏ biển của Việt Nam; nghiên cứu đa dạng di truyền, dòng 

gen cần mở rộng quy mô quốc tế kết hợp, bổ sung nguồn mẫu vật từ các nước 

quanh khu vực Biển Đông và các nước ở khu vực Ấn Độ dương. 
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PHỤ LỤC 

PHỤ LỤC 1 

- Các đôi mồi được sử dụng cho loài cỏ biển E. acoroides(F = Forward, mồi xuôi. 

R = Reverse, mồi ngược. FAM (Fluorescent Antibody to Membrane), HEX (Hexachloro 

- fluorescein), TAMRA (Tetramethylrhodamine) là các chất huỳnh quang gắn trên mồi 

xuôi hoặc ngược. A, B và C: Điều kiện phản ứng PCR). 

Tên locus Trình tự Hướng 

Chất 

huỳnh 

quang 

Nhóm 

PCR 

Eaco_001 

GGCTTGAGTTTGTTTAGAATTC

TAG 
F 

FAM 

A 

TTACATGTGGAATGCATACAC R 

Eaco_010 
GAGTCATAACATTCATATCC F 

HEX 
AAATGATGCAAAGGCTTGTAC R 

Eaco_018 
CTTAGCTGGTGCTTGATTTG F 

TAMRA 
CTACCTTGATAACCTATCAC R 

Eaco_050 
GAATAAATCAAGTCCCTTGAG F 

TAMRA 

B 

CAAATAAGATGTGGCTTAC R 

Eaco_051 
CATACAGATGCATGCATACTC F 

HEX 
CTAAGCGCTACGTGGTACTAG R 

Eaco_054 

GCTTCTAATTAGCATTTTGGAC

TTCAG 
F 

FAM 

ATTTGGGACGTCCAAAGAG R 

Eaco_055 
CTTTTGCTCCCAAATTGAATG F 

FAM 
ATGCTTAGTGCAGCTTGTTC R 

Eaco_002 
ACTTCAGCCTTGTATGGAACT F 

FAM 

C 

CTATATGCCATAACCATCCATG R 

Eaco_019 
AGGTATTCCTTACCACCGTTC F 

HEX 
CACGGAGGTCTTTCGAAGTTG R 

Eaco_048 
CATAAGATGCGTGATCAAGC F 

HEX 
CATGCTACAACTGATCTTCTG R 

Eaco_052 
CAGGCGCACAACGTATGTAC F 

TAMRA 
GAACCACATCATCAGTGTG R 

EA_447 
GGGGAGCTATCTTTGTGC F 

HEX 
GAATCACCCGTTCCAAGA R 

- Thông số chu kỳ nhiệt: 

+ Biến tính ban đầu: 95°C/15 phút 

+ 32 chu kỳ gồm: 

 Biến tính: 94°C/30 giây 

 Bắt mồi: 58°C/90 giây     

 Kéo dài: 72°C/60 giây 

+ Kết thúc: 60°C/30 phút 



  

PHỤ LỤC 2 

Thu mẫu cỏ Lá dừa - Enhalus acoroides  

Thu mẫu cỏ Lá dừa - Enhalus acoroides tại thực địa 

  

 

Khu vực thu bổ sung 16 mẫu cỏ Lá Dừa Enhalus acoroides tại Sông Lô 

 (tỉnh Khánh Hoà) – tháng 10/2025 

 

 

 

 

 

 

 



  

PHỤ LỤC 3 

Tách DNA và nhân bản chỉ thị microsatellite  

Tại Phòng thí nghiệm Trọng điểm cấp Viện Hàn lâm KHCNVN 

đặt tại Viện Hải dương học 

Xử lý mẫu cỏ Lá dừa Enhalus acoroides  tại phòng thí nghiệm 

  

Mẫu vật được làm khô và nghiền bằng máy nghiền mẫu MM400 

Tách DNA từ mẫu cỏ Lá dừa Enhalus acoroides 

  

Bột mẫu được tách DNA bằng bộ kít i-genomic™ Plant DNA Extraction 

Mini Kit (inTRON Biotechnology, Hàn Quốc) 



  

  

Định tính DNA bằng điện di agarose với thuốc nhuộm CSL-Runsafe 

(Cleaver Scientific Ltd, Warwickshire, UK) 

  

Định lượng nồng độ DNA bằng máy Nanodrop (Shimadzu, Nhật Bản) 

Nhân bản chỉ thị microsatellite  

  

Phản ứng PCR thực hiện trên máy luân nhiệt PTC 200 Thermo cycler 
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Introduction

Seagrasses are flowering marine plants that evolved from 
terrestrial plants around 149 million years ago (Silva et al. 
2021). Seagrasses harbor rich diversity, with 72 species reported 
worldwide (Short et al. 2011). Unlike marine macroalgae, 
seagrasses have true roots, stems, fruits and leaves. Their shoots 
and rhizomes can form dense meadows in shallow coastal 
waters, serving as an important ecosystem to maintain coastal 
health by supporting food security, biodiversity, habitat and 
nursery grounds for fish and invertebrates, carbon sequestration, 
reducing coastal erosion, and improving water quality (do 
Amaral Camara et al. 2023). Unfortunately, this fragile ecosystem 
has been threatened globally. There has been an overall declining 
trend across all seven bioregions amounting to about 5,602 km² 
(19.1% of the surveyed meadow area) since 1880 (Dunic et al. 
2021). In Southeast Asia, seagrass meadows was estimated at 
3,670 km² (Sudo and Nakaoka 2020), forming the most diverse 
and productive coastal ecosystems in the world. Nevertheless, 

they have been extensively degraded due to pollution, coastal 
development, eutrophication, and destructive fishing practices. 
Urbanization and aquaculture activities have strongly contributed 
to sedimentation and reduced water quality, thereby further 
stressing the habitats. Seagrass restoration is one of the most 
urgent strategies to prevent degradation, by transplanting shoots 
from healthy meadows. In contrast, seed-based restoration can 
promote genetic diversity, and hence is suitable for large-scale 
restoration. Theoretically, populations with higher genetic 
diversity are more resilient (Connolly et al. 2018), implying that 
future restoration should include genetic diversity to evaluate 
success under local environmental and climate changes (Pazzaglia 
et al. 2021).

In Viet Nam, the updated seagrass distribution is estimated 
at 15,634 ha (Nguyen-Nhat et al. 2024). Fifteen seagrass species 
have been recorded, with three dominant species: Enhalus 
acoroides (Linnaeus f.) Royle, Thalassia hemprichii (Ehrenberg) 
Ascherson, and Halophila ovalis (R.Brown) J.D.Hooker (Nguyen 
et al. 2022). Similar to other countries worldwide, seagrass beds 
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in Viet Nam are experiencing degradation. Major threats 
include coastal development and habitat destruction, pollution 
and eutrophication, sedimentation and turbidity, destructive 
fishing behaviors, and climate change (Orth et al. 2006; Waycott 
et al. 2009). Small scale restoration for H. ovalis, E. acoroides, 
and Nanozostera japonica (Ascherson & Graebner) Tomlinson 
& Posluszny (Fig. 1) have been conducted at Ha Long Bay, Thu 
Bon estuary (Nguyen 2010), and Thuy Trieu lagoon (Pham 
2008). However, genetic diversity of these three species was not 
considered. In this review, we present the degradation and 
restoration of seagrass in Viet Nam in comparison with global 
trends, and highlight the role of genetic diversity in seagrass 
restoration. In addition, lessons were mentioned from failures 
and successes of seagrass restoration in the world.

Seagrass degradation and loss
Despite the ecologically important role, seagrasses are declining 

globally. Both natural disturbances (e.g. storms, hurricanes, and 
diseases) and human activities (e.g. dredging, pollution, coastal 
development, boating, and fishing practices) are the main 
causes (Strydom et al. 2023). Waycott et al. (2009) reported that 
approximately 29% of the world’s seagrass beds have been lost 
or degraded since 1879. Mwikamba et al. (2024) reported annual 
seagrass loss rates of 0.29–1.59% in Kenya, 0.26–7.2% (1991–
2013) in Mozambique, 2% (1972–2010) in Tunisia, and 2.8–
38% (1960–2007) in South Africa. Therefore, Africa’s seagrass 
cover in some areas is declining even faster than the global average 
annual rate (7%). They also proposed that human-induced 
factors were the most significant threats to African seagrasses, 
with 74% of the identified drivers directly linked to human 

activities. Based on seagrass species and percent cover from a 
broad area of the Eastern Banks, Australia, Smart et al. (2025) 
found a decline in seagrass meadows due to changing species 
composition and reductions in spatial distribution. Another 
species Posidonia oceanica (Linnaeus) Delile meadows at The 
Ligurian Sea (northwestern Mediterranean) have lost nearly 
half of their original beds since the mid-19th century due to 
intensive coastal development (Montefalcone 2024). In Tampa 
Bay, Florida, USA, seagrass coverage has declined by about 
11,518 acres since 2016 (Beck et al. 2024), which ascribed to 
alterations in physical water quality associated with climate 
change. In Australia, seagrass decline is consistent with global 
patterns, with at least 291,783 ha, equivalent to about 5.5% of 
the estimated national seagrass coverage lost since the 1930s 
(Statton et al. 2018). 

The coastline of Viet Nam is divided into four regions: 
northeast, north central, south central, and southern Viet Nam 
(Fig. 2). Seagrasses occur widely along the coast and around 
offshore islands, with the highest diversity found in the south 
central and southern regions. However, over the past several 
decades, the country has experienced a substantial decline in 
both seagrass extent and health. Nguyen et al. (2004) initially 
reported seagrass degradation in Khanh Hoa province. Subse-
quent detailed studies revealed spatial and temporal changes of 
seagrasses in specific areas. For instance, Vo et al. (2020) 
reported that 186.2 ha (equivalent to 35.8%) of the original 
seagrass beds in Van Phong Bay were lost over the past three 
decades due to various anthropogenic and natural factors. 
Similarly, Chen et al. (2016) found that the total area of seagrass 
beds in Cam Ranh Bay declined by approximately 25% (66 ha) 

Fig. 1. Transplantation of Nanozostera japonica from a healthy meadow to 
a disturbed site for restoration in Nui Thanh, Da Nang. Source: Nguyen (2010).

Fig. 2. Enhalus acoroides beds in Hon Son Island, the West Sea of Viet Nam. 
Photo by: Nhat-Thuy, 2024.
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from 1996 to 2015, primarily as a result of coastal development 
and infrastructure expansion. More recently, Nguyen et al. 
(2021) estimated that the total coverage of seagrass beds in 
Southern Viet Nam to be 10,832 ha, with an estimated loss of 
2,562 ha (or 19.1%). At the national scale, Trinh and Takeuchi 
(2019) estimated that seagrass coverage in Viet Nam has declined 
by about 46.5% (or 13,549 ha) since 1990. Seagrass beds in the 
West Sea of Viet Nam are undergoing degradation (Fig. 3). Key 
threats include coastal infrastructure development such as 
island ring roads and harbor construction as well as small-scale 
aquaculture activities, particularly fish and Babylonia areolata 
(sea snail) farming (Nguyen-Nhat et al. 2024).

Restoration of seagrass
Restoration has become an important strategy to reduce the 

global decline of seagrass ecosystems. Several techniques have 
been applied, including shoot transplantation and seed-based 
propagation. Selection of each method strongly depends on site 
characteristics, species and local environmental conditions 
(Unsworth et al. 2025). Broadly, restoration methods involve 
two categories: transplantation and seed-based approaches. 
Transplantation relocates adult shoots, sods, or plugs from healthy 
donor beds to degraded beds (Ferretto et al. 2021), whereas 

seed-based restoration uses the seeds collected from natural 
populations, which are either sown directly in the field or germi-
nated under controlled conditions (Unsworth et al., 2025). 
However, survival rates vary widely across species and locations. 
In Australia, for example, restoration incorporated a wide range 
of methods such as the transplantation of sprigs, plugs, and 
seed-based interventions. 

These efforts have ranged from small pilot projects to large- 
scale transplantation trials, incorporating both manual and 
mechanical planting techniques and employing various anchoring 
methods, including biodegradable pots, hooks, and pegs. Bastyan 
and Cambridge (2008) reported that transplanted Amphibolis 
antarctica (Labillardière) Ascherson exhibited considerable 
spatial and temporal variability in performance. Recruitment 
was recorded on all planting bags, and long-term survival (up to 
38 months) ranged from 0 to 72 individuals/m². Using seeds 
sown into hessian, Tanner et al. (2014) demonstrated good 
recruitment and survival, with older bags (62 months after 
deployment) showing greater stem lengths than those observed 
in natural meadows at Grange, Australia. In contrast, restora-
tion attempts involving H. ovalis and Zostera marina Linnaeus 
showed no evidence of the benefit of transplanting, as survival 
was virtually zero (Connolly et al. 2016).

For seed-based restoration, Buoy-Deployed Seeding (BDS) 
and Dispenser Injection Seeding (DIS) models were applied in 
Australia. The BDS technique involves collecting mature repro-
ductive shoots and placing them in mesh bags attached to 
floating buoys, which are suspended above the target restoration 
area (Pickerell et al. 2005). As the shoots release their negatively 
buoyant seeds, the seeds naturally sink and settle across the 
intended restoration plot. Although this approach can be applied 
over relatively large spatial scales, its recruitment remains low, 
with only 1-6.9% of deployed seeds (Marion and Orth, 2010). 
DIS is one of the most recently developed techniques in seagrass 
restoration (Govers et al. 2022). In this method, seagrass seeds 
are combined with local sediment to form a sediment-seed 
mixture, which is then injected into the substrate using modified 
sealant guns. These iterative improvements resulted in an 83-fold 
increase in field plant densities (from 0.012 to 1.00 plants m-²) 
and a slight reduction in seed loss between 2015 and 2017, 
demonstrating the potential of DIS to enhance seagrass estab-
lishment in restoration sites. However, these developments 
have not yet resulted in self-sustaining seagrass populations.

Genetic diversity and restoration
In recently years, understanding genetic diversity and popu-

Fig. 3. Map of Viet Nam showing seagrass distribution (round solid cycles). 
Scale of each cycle is proportional to the size of seagrass beds (Modified 
from Nguyen et al. 2022).
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lation structure of donor and recipient populations has been 
proved crucial to guide restoration and conservation strategies 
(Mijangos et al. 2015). Byeon et al. (2025) indicated that genetic 
diversity is key to maintaining ecological resilience, as it boosts 
seagrass population density, supports richer associated faunal 
communities, and enables quicker recovery after disturbances. 
The importance of assessing genetic diversity for restoration 
has been widely emphasized, particularly considering the need 
to evaluate donor bed diversity before undertaking seagrass 
transplantation. Recently, several studies stressed the urgent 
need to understand the relationships among threats, conserva-
tion management, and changes in genetic diversity (Moore et al. 
2025; Shaw et al. 2025)

In the Eastern Mediterranean Sea, a genetic study of Posidonia 
oceanica provided valuable information for the restoration. 
Analyses of twelve microsatellite markers showed that genetic 
information can identify suitable donor meadows for trans-
plantation and conservation priorities (Litsi-Mizan et al. 2024). 
Another study at two large-scale sites in Italy: Santa Marinella 
(Central Tyrrhenian Sea) and Ischia Porto (Southern Tyrrhenian 
Sea) indicated that shoot density after ten years in transplanted 
areas reached levels comparable to natural meadows. However, 
the phenological and lepidochronological traits were still 
different (Litsi-Mizan et al. 2024). These findings also provide 
valuable information for P. oceanica restoration. For other 
species, such as Halophila stipulacea (Forsskål) Ascherson in 
the Mediterranean, population genetic characteristic has been 
demonstrated essential for assessing invasion risks and refining 
conservation strategies for seagrass ecosystems (García-Escudero 
et al. 2023). 

The role of genetic diversity in restoration of seagrass beds in 
Viet Nam also received increasing attention. Based on ten 
microsatellite loci, Nguyen et al. (2022) revealed two genetic 
groups of T. hemprichii (hard bottom and soft bottom) (Fig. 4), 
and found that western boundary currents drove gene flow in 
southern Viet Nam. They also identified four populations with 
high relative genetic contribution to design conservation priori-
ties. For other species E. acoroides, Nguyen and Papenbrock 
(2019) found that its meadows along the Khanh Hoa Province 
coastline exhibited reduced genetic diversity, as well as pro-
nounced genetic differentiation between lagoon sites and open- 
sea sites. Eight E. acoroides populations along the South-Central 
Coast of Viet Nam were characterized with clonal richness, 
genetic diversity, and dispersal within and among populations 
in four lagoons (Dierick et al. 2021). The strong genetic differ-
entiation among lagoons, suggests that these lagoon systems 

acted as barriers to gene flow, and large, persistent genets 
enhanced the resilience of E. acoroides meadows under high 
disturbance regimes. In addition, the Department of Marine 
Botany, Institute of Oceanography revealed that three 
populations of E. acoroides along Khanh Hoa coast may be used 
as donor sites for transplanting (unpublished data). The gene 
flows among E. acoroides populations in the Gulf of Thailand 
and East Sea of Viet Nam were clarified (Fig. 5).

With the support from WWF, a seagrass restoration project 
is currently being implemented at Cu Lao Cham MPA, Da 
Nang. Cu Lao Cham is offshore islands, comprising a main 
island (approximately 15 km²) and seven smaller islands. Small 
scale seagrass beds occur surrounding these islands. Among the 
five species found in this area, Halophila decipiens Ostenfeld 

Fig. 4. The clustering analysis of 8 Thalassia hemprichii populations in Viet 
Nam. Hard bottom populations (1, 2 ,4, 6 and 7), and soft bottom populations 
(3, 5 and 8). Source: Nguyen et al. (2021).

Fig. 5. Gene flows among 9 Enhalus acoroides populations in South Viet 
Nam suggest two populations (C, D) acting as the donor (unpublished data).
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(Fig. 6) and Halodule pinifolia (Miki) Hartog (Fig. 7) are the two 
dominant. According to Tin et al. (2020), the coverage of 
seagrass beds at Cu Lao Cham experienced significant changes 
between 2003 and 2017. The bed lost 40.17 ha but gained 58.6 
ha from 2003 to 2010. In contrast, from 2010 to 2017, seagrass 
coverage exhibited a loss of 68.76 ha with only 7.27 ha of newly 
formed beds. They also reported that Halophila ovalis and 
Nanozostera japonica were the two of five species recorded in 
this area. However, Cao et al. (2019) did not include Nanozostera 
japonica and Oceana serrulata (R.Brown) Byng & Christenhusz 
(former name: Cymodocea serrulata) in the seagrass species list 
of Cu Lao Cham. Several specimens of Halophila major (Zollinger) 
Miquel were misidentified as Halophila ovalis due to the overlap 
of morphological traits between each other. Recently, Nguyen 

et al. (2021) noted that H. major mainly occurs in the offshore 
island, whereas H. ovalis is commonly found in inland lagoons. 
In addition, the putative hybridization between H. ovalis and H. 
major has been reported (Liu et al. 2020; Nguyen-Nhat et al. 
2024). Therefore, the application of genetic markers is essential 
for improving our understanding of species identities and 
genetic diversity of seagrass in Cu Lao Cham MPA, an offshore 
ecosystem.

For mangroves, recent studies have also emphasized that 
maintaining genetic diversity is essential for successful restora-
tion because populations with higher genetic diversity exhibit 
greater adaptive potential, resilience, and long-term ecosystem 
stability (Wee et al. 2019). In Viet Nam, three decades after the 
Viet Nam War ended, populations of Avicennia alba were still 
increasing in the Mekong Delta (Arnaud-Haond et al. 2009). 
For another species of mangroves, Sonneratia caseolaris, Le and 
Le (2024) reported high levels of genetic variation both among 
and within natural populations in Viet Nam, and the authors 
suggested that conservation of genetic resources is urgently 
needed for their future use in conservation and reforestation 
programs. In the South Central Coast of Viet Nam, the genetic 
diversity data of Rhizophora apiculata provided important 
recommendations for mangrove breeding and restoration 
programs (Hong Nguyen et al. 2025). In Brazil, using inter- 
simple sequence repeat (ISSR) markers for two species including 
Laguncularia racemosa and Avicennia schaueriana, Granado et 
al. (2018) indicated that knowledge of genetic monitoring 
associated with restoration activities can help avoid bottlenecks 
and other pitfalls. Analyses of genetic diversity and mating 
systems have been applied for conservation and restoration 
strategies of Rhizophora apiculata and Avicennia marina in 
Tielu Harbor Mangrove Nature Reserve, China (Lu et al. 2022). 
For marine macroalgae, recent studies have highlighted that 
preserving genetic diversity is critical for successful restoration 
and long-term resilience (Coleman et al. 2020). Based on genetic 
baseline data, three populations of the red alga Ahnfeltiopsis 
pusilla located in the southernmost sites of the Northwest 
Iberian Peninsula were identified as particularly valuable for 
conservation because they contain most of the species’ genetic 
heritage and provide useful insights for the conservation of 
endangered seaweeds (Couceiro et al. 2011). Kelp forests have 
experienced localized to regional declines due to multiple 
stressors, including eutrophication, overgrazing, ocean warming, 
and marine heatwaves (Carnell and Keough 2019). Understand-
ing genetic structure appears to be a key factor for successful 
large-scale restoration (Coleman and Wernberg 2018; Wernberg 

Fig. 6. Halophia decipiens at Cu Lao Cham MPA. Photo by Phuong Thao.

Fig. 7. Halodule pinifolia at Bai Bac, Cu Lao Cham MPA. Photo by Phuong 
Thao.
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et al. 2018). In support of restoration practices for coastal shrub 
species (Westringia fruticosa and Acacia suaveolens), Rossetto 
et al. (2019) suggested that genomic data are an important 
component in decisions regarding the sourcing of restoration 
materials to meet specific restoration objectives.

Based on these previous studies, the role of genetic diversity 
in seagrass restoration can be listed as follows:

ⅰ) Seagrass populations with higher genetic diversity have 
greater tolerance to environmental changes such as tem-
perature, salinity, turbidity, and nutrients (Hughes and 
Stachowicz 2004);

ⅱ) Using multiple genotypes in restoration can enhances 
survival, density, and growth of seagrass. Therefore, it 
maintains both success and stability of seagrass beds 
(Pazzaglia et al. 2021); 

ⅲ) Due to resistant genotypes, genetic variation can support 
populations against disease, and help conserve population 
structure and ecological functions during outbreaks 
(Ries et al. 2023); 

ⅳ) Seagrass beds with high genetic diversity provide stronger 
services such as carbon storage, sediment stabilization, 
nutrient cycling, and functions of habitat (Bijak et al. 
2023);

ⅴ) Genetic diversity enhances flowering rates, seed produc-
tion, the success of sexual recruitment, and long-term 
survival (Alotaibi et al. 2019); 

ⅵ) Genetic diversity increases the capacity of populations to 
adapt to environmental changes such as temperatures 
and storm, thereby supporting long-term ecosystem 
stability (Ehlers et al. 2008); 

ⅶ) Genetic data can be used to reveal suitable donor beds, 
ensuring that genotypes are appropriate for sink meadows 
(Mijangos et al. 2015); and 

ⅷ) Introducing genotypes with advantageous traits such as 
heat or salinity tolerance, can improve restoration out-
comes and enhance the resilience of restored seagrass 
meadows under climate change (Unsworth et al. 2025)

The following diagram illustrates how use genetic diversity 
information can be used to guide seagrass bed restoration of 

Fig. 8. Proposed framework for seagrass restoration guided by genetic diversity information.
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seagrass beds, including the donor and recipient beds in nature 
(Fig. 8). We propose six key steps for restoration success of 
seagrass beds: 1. Define restoration, 2. Survey donor popula-
tions and assess genetic diversity, 3. Select donor populations, 4. 
Design restoration, 5. Implement restoration, and 6. Monitoring, 
evaluation and adaptive management. Finally, successful seagrass 
restoration is expected to result in genetically diverse and 
resilient populations, long-term persistence and ecosystem 
function, and improved connectivity across the seascape.

Conclusion

This review highlights recent patterns of seagrass degradation, 
summarizes key restoration techniques, and emphasizes the 
importance of genetic diversity in supporting successful 
restoration efforts of seagrass beds. The lessons learned from 
past restoration initiatives can inform future projects in Viet 
Nam, where seagrass meadows are increasingly the focus of 
restoration and conservation activities.
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