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UITTREKSEL
Grond is ’n besonder heterogene substraat en ’n matriks vir variërende ruimtelike en temporale 
gradiënte van pH, organiese koolstof, partikelgroottes, voginhoude asook biologiese faktore 
geassosieer met grondlewende organismes. Hierdie chemiese, fisiese sowel as biologiese faktore 
bepaal die biobeskikbaarheid van chemiese stowwe vir organismes wat in die grond lewe.  Hierdie 
oorsig van onlangse literatuur oor die gebruik van die konsep van biobeskikbaarheid in die 
ekotoksikologie, lei tot die slotsom dat hierdie konsep dikwels ongekwalifiseerd en teenstrydig 
gebruik word omdat dit verskillende dinge vir verskillende outeurs beteken.  ’n Heldere begrip van 
die konsep is van wesenlike belang vir die interpretasie van toksisiteitstoetse, 
omgewingsmonitering en risiko-assessering van omgewingskontaminante. Dit is ook nodig vir die 
stel van grondkwaliteitskriteria omdat kennis van die werklike blootstelling van organismes nodig 
is, en nie bloot van die totale hoeveelheid van die chemiese stof in die omgewing nie.  Die doel van 
hierdie bydrae is om die konsep duidelik toe te lig ter wille van konsekwente en verantwoordbare 
aanwending daarvan. Afgesien van die definiëring of omskrywing van biobeskikbaarheid, word die 
probleme rondom die vergelykbaarheid van toksisiteitsgegewens tussen gronde en tussen spesies 
bespreek. Verder word die potensiële rol wat biomerkers in grondorganismes kan speel om 
biobeskikbaarheid te bepaal, aangeroer. In ’n poging om eenvormige kriteria of standaarde vir 
omgewingskwaliteit neer te lê, sal rekening gehou moet word met beide biotiese sowel as abiotiese 
eienskappe wat die biobeskikbaarheid van chemiese stowwe vir grondorganismes bepaal. Dit 
vereis dus ’n dinamiese benadering wat beide fisies-chemies gedrewe desorpsieprosesse en 
fisiologies gedrewe opnameprosesse, sowel as ’n verskeidenheid ander biologiese faktore, in ag 
moet neem.  Die bevinding is dat biobeskikbaarheid kwalitatief geïnterpreteer moet word en dat 
die opnamekoers van ’n chemiese stof moontlik as maatstaf van biobeskikbaarheid kan dien.  Die 
ontwikkeling van gestandaardiseerde protokolle vir blootstelling van geselekteerde spesies en 
meting van biologiese response met behulp van biomerkers kan risiko-assessering verfyn en ’n 
stap verder neem.

ABSTRACT
The concept of bioavailability and establishing uniform standards for permissible chemical 
contamination of soil
Soils are very heterogeneous substrates providing an environmental matrix with varying spatial and temporal 
gradients of pH, organic carbon, particle size distribution, moisture content as well as biological factors 
associated with soil organisms. These chemical, physical as well as biological factors determine the 
bioavailability of chemicals to soil-dwelling invertebrates.  This review of recent literature on the use of the 
bioavailability concept in soil ecotoxicology indicates that the concept is often used unqualified and 
indiscriminately to mean different things to different authors. A clear understanding of the concept is crucial 
for toxicity testing, environmental monitoring, risk assessment and the setting of soil quality criteria since 
knowledge of the actual exposure of organisms, and not merely the total amount of the chemical, is required. 
The aim of this paper is to contribute towards a clarification of the concept. Apart from defining or 
describing bioavailability, the problems related to the comparability of toxicity data between soils and 
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species, inter-soil and inter-species comparisons of toxicity data are discussed. The potential role that 
biomarkers can play in assessing bioavailability, is touched upon. In an effort to prescribe uniform criteria or 
standards for environmental quality, both biotic and abiotic characteristics, which determine the 
bioavailablity of contaminants should be considered. This requires a dynamic approach which takes both 
uptake processes as well as a variety of other biological factors into consideration. It is concluded that 
bioavialiblity should be interpreted qualitatively and that the rate of uptake of a contaminant could possibly 
serve as a measure of bioavailability. The development of standardised protocols for exposure of selected 
species and the measurement of biological responses with the aid of biomarkers could serve to refine and 
take risk assessment a step further.

INLEIDING

Toenemende hoeveelhede chemikalieë word direk of indirek in die omgewing vrygestel as gevolg 
van die mens se vele industriële, huishoudelike en landboubedrywighede. Die feit dat dit ’n 
wêreldwye probleem is, het die hoop laat ontstaan dat daar internasionaal of selfs nasionaal 
konsensus bereik kan word oor wat as “veilige” of “toelaatbare” konsentrasies beskou kan word in 
gronde, water of in biota. Hoeveel storting van bepaalde stowwe in die omgewing is “aanvaarbaar” 
of enigsins toelaatbaar en by watter besoedelingskonsentrasies behoort skoonmaakoperasies 
uitgevoer te word? Die kompleksiteit en geweldige variasie in grondtipes is ’n verdere 
kompliserende faktor wat hierdie ekostelsel betref. 

Die stel van sulke norme of standaarde word as van kardinale belang vir die beskerming 
van die biotiese omgewing en die mens gesien, maar is ’n onderwerp van hewige debat in 
internasionale kringe en in die ekotoksikologiese vakliteratuur. Die rede daarvoor is dat hierdie 
besluite belangrike implikasies het vir die bewaring van natuurlike biodiversiteit en menslike 
gesondheid en gevolglik ook vir ekonomiese aktiwiteite. Die debat word verder bemoeilik deur 
verskeie onsekerhede wat verhoed dat wetenskaplik verantwoordbare en polities verdedigbare 
besluite maklik geneem kan word. Die onsekerhede is geleë in die feit dat die omgewingsgevaar 
van ’n chemiese stof  nie slegs afhanklik is van die stof se konsentrasie in die abiotiese omgewing 
nie1, 2 maar ook op verskillende wyses beïnvloed word deur die fisiese en biotiese komponente van 
die omgewing. Die kompleksiteit, veranderlikheid en heterogeniteit van die omgewing verhoed 
dus ’n benadering wat ’n universele of generiese, vaste veiligheidsfaktor kan bepaal wat oral van 
toepassing sal wees. Konsentrasies wat as “aanvaarbaar” of selfs as “veilig” in een grondtipe 
beskou kan word, mag gevare inhou in ’n ander grondtipe. Die eenvoudige rede daarvoor is dat 
verskille in fisiese, chemiese en biologiese toestande kan veroorsaak dat die beskikbaarheid van 
die kontaminant vir opname deur lewende organismes verskillend sal wees in verskillende gronde. 
Terselfdertyd moet aanvaar word dat hierdie faktore dus ook die doeltreffende aanwending van 
chemiese stowwe vir die beheer van plaagorganismes in die grond sal beïnvloed.

Afgesien van verskille wat verband hou met die fisiese omgewing, sal verskille tussen 
spesies en opnameroetes deur organismes, ook die biobeskikbaarheid van ’n stof beïnvloed. Dit is 
dus moeilik om ’n klinkklare en duidelike verwantskap te bepaal tussen die aanwesige hoeveelheid 
stof (omgewingskonsentrasie) en die hoeveelheid van die stof wat beskikbaar is in ’n vorm wat 
deur die organisme opgeneem kan word. Dit is algemeen bekend dat die sogenaamde residensietyd 
van verbindings in gronde sowel as hulle chemiese vorm hulle beskikbaarheid vir opname deur 
organismes kan beïnvloed.3 In die verlede is gepoog om “biobeskikbaarheid” van chemiese 
stowwe te bepaal deur byvoorbeeld chemiese ekstraksieprosedures te ontwikkel om die 
“biobeskikbaarheid” van chemiese stowwe wat in verouderde grond aanwesig is, te voorspel.4

Pogings is ook aangewend om verminderde blootstelling as gevolg van veroudering (weens 
moontlike afbraak of binding) te voorspel. Hoewel bestuursbesluite oor grond en sedimente 
hoofsaaklik op chemiese analises berus5 is dit bykans onmoontlik om die toenemende getal nuwe 
verbindings wat in die omgewing vrygelaat word aan analitiese monitering te onderwerp. 
Daarbenewens is die voorspelling van toksisiteit wat slegs op analitiese gegewens gebaseer is, 
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dikwels verkeerd.6, 7 Omdat ons begrip van die struktuur en funksionering van ekostelsels nog so 
gebrekkig is, moet ons dikwels waarde-oordele fel wat op die oog af logies en redelik lyk, maar 
wat nie altyd op betroubare wetenskaplike gegewens berus nie. 

Een manier om hierdie probleme aan te spreek, is om die resultate van verskeie chemiese 
en fisiese metodes vir die berekening van ekstraheerbaarheid van verbindings uit gronde te 
vergelyk en te korreleer met die response van organismes op hierdie verbindings.8

Aangesien die toksisiteit van ’n kontaminant in die bodem so sterk beïnvloed word deur die 
fisies-chemiese eienskappe van die grond deurdat dit die biobeskikbaarheid beïnvloed, is baie 
aandag aan hierdie fisies-chemiese faktore gegee.  Minder aandag is egter tot dusver gegee aan die 
biologiese veranderlikes.  Die aanvulling van chemiese gegewens met ’n battery van biologiese 
toetse het wel toenemend gewild geraak in Nederland, Duitsland en verskeie ander ontwikkelde 
lande, maar word steeds as van geringe belang geag in bestuursbeplanning.7 Verwaarlosing van die 
biologiese sy van die biobeskikbaarheidskonsep mag ook in sommige gevalle ’n groot ekonomiese 
flater wees aangesien die skoonmaak van gekontamineerde plekke baie duur is. Buitendien sal 
besluite wat slegs op chemiese gegewens gebaseer is, kan lei tot onnodige oorbeskerming,9 wat 
ook weer ekonomiese implikasies het.

’n Duidelike en omvattende begrip van biologiese prosesse en biologiese response met 
betrekking tot biobeskikbaarheid van stowwe sal uiteindelik meer kostebesparend kan wees  as wat 
tans besef word omdat die aanwesigheid van relatief hoë vlakke van besoedelstowwe nie 
noodwendig tot remediëring hoef te lei indien dit min risiko inhou nie.  Dit sal ook belangrik wees 
vir die landbousektore waar die bestuur van bespuitingsprogramme vir die volhoubare benutting 
van gronde, sowel as die kostedoeltreffende gebruik van chemiese middels, noodsaaklik is. Die 
ekologiese risiko sowel as die omgewingsrisiko van besoedelstowwe vir menslike gesondheid is 
ten nouste gekoppel aan hulle biobeskikbaarheid.10 ’n Meer volledige begrip van die 
biobeskikbaarheid van omgewingskontaminante is gevolglik belangrik, maar die bestaande 
wetenskaplike basis vir die doeltreffende gebruik daarvan in ekologiese assessering is swak.11, 12

Ekotoksikologiese risiko-analise van kontaminante is grootliks afhanklik van ekstrapolasies 
en die toepassing daarvan op grondomgewings is vol slaggate. Deur die gebruik van 
sensitiwiteitsgegewens13 vir verskeie spesies sowel as statistiese regressietegnieke, is verskeie 
modelle14, 15, 16, 17 reeds voorgestel.  Op een of ander wyse is hierdie ekstrapolasiemodelle almal 
afhanklik van sekere subjektiewe prosedurele en fundamentele aannames of oordele. Besluite moet 
geneem word oor: 

Geen-waarneembare-effek-konsentrasies (GWEK) (Eng. NOEC). 
Die kwaliteit van die insetgegewens. 
Die veiligheids- of beskermingsvlak. 
Die keuse van spesies op grond van hulle gevoeligheid. 
Die mate waartoe hulle as verteenwoordigend van ander spesies of bepaalde omgewings kan 
optree (om verskillende fisiologiese meganismes, opnameroetes en ekotipes in te sluit). 
Ekstrapolasiefaktore wat toegepas word tussen laboratorium- en veldresultate. 
Die ordevlak van die veiligheids- of beskermingsvlak wat toegepas gaan word om ’n sekere 
aantal spesies te beskerm. 
Die normalisering van die gegewens vir die verskille in eienskappe van verskillende gronde.

Die historiese en onlangse ontwikkelings en benaderings wat in hierdie verband in Europa gevolg 
word, word opgesom deur Van Straalen en Van Leeuwen.18

Die doel van hierdie oorsigstudie is om ’n bydrae te lewer tot die debat en opheldering van 
die konsep van biobeskikbaarheid ter wille van die doelmatige aanwending daarvan in die 
grondomgewing. Hiermee saam word ’n oorsig verskaf oor die vordering wat tot dusver gemaak is 
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om die konsep van biobeskikbaarheid te ontwikkel en te inkorporeer in ekotoksikologiese risiko-
assessering en bestuur van chemiese blootstelling in gronde.

WAT IS BIOBESKIKBAARHEID? 

’n Chemiese verbinding se beskikbaarheid vir opname deur organismes word gewoonlik gelyk 
gestel aan sy biobeskikbaarheid.19 Dit verwys na daardie fraksie of gedeelte (wat nie analities 
geredelik meetbaar is nie weens die dinamiese aard daarvan) van die totale, in die omgewing 
teenwoordige (analities meetbare) hoeveelheid van die stof wat in sodanige vorm beskikbaar is dat 
dit deur die betrokke organisme opgeneem kan word. Dit verwys dus na sowel die hoeveelheid as 
die toestand/vorm van die verbinding. Die hoeveelheid wat werklik opgeneem word, is die 
resultaat van opname- en uitskeidingsprosesse en mag fluktueer voordat dit ’n ewewig bereik. 
Vijver20 beskou biobeskikbaarheid as ’n fisiologies gedrewe opnameproses. Die liggaamslading of 
residuvlak is gevolglik dinamies en tydsgebonde en mag óf in verhouding wees met, óf ’n akkurate 
beeld wees van die biobeskikbaarheid op die oomblik van die meting daarvan, óf dit mag nie die 
geval wees nie. Dit is dikwels van ’n veranderende aard, afhangende van die organismes en 
verbindings wat betrokke is. Die liggaamslading kan dus nie in alle gevalle as betroubare maatstaf 
dien van die omvang van biobeskikbaarheid nie, veral aangesien dit nie die hoeveelheid insluit wat 
in die lewer getransformeer is nie maar wel dit wat bloot aan die liggaamsoppervlak (ook aan 
kieustrukture) vassit. Dit gee wel ’n algemene aanduiding dat die chemiese verbinding 
teenwoordig is en dat dit tot ’n sekere omvang biobeskikbaar mag wees. 
 Die terme “beskikbaar” en “biobeskikbaar” word dikwels op ’n losse wyse, uitwisselbaar 
gebruik om verskillende dinge vir verskillende outeurs te beteken.21 ’n Mens kan redeneer dat 
beskikbaarheid bloot verwys na die teenwoordigheid van ’n stof in die omgewing en dat dit 
dieselfde is as die totale, analities meetbare omgewingskonsentrasie, terwyl biobeskikbaarheid 
slegs verwys na daardie fraksie wat potensieel opgeneem kan word weens die chemiese vorm en 
fisiese binding daarvan onder heersende toestande. Sommige navorsers21 gebruik die term 
beskikbaarheid om te verwys na daardie fraksie van die totale konsentrasie wat geëkstraheer en 
gemeet kan word. Dit sal dan die gevolg wees van die spesifieke chemiese vorm van die stof en 
die oplosbaarheid daarvan in poriewater. Laasgenoemde verteenwoordig die belangrikste 
opnameroete by baie grondlewende invertebrate. Hierdie navorsers beskou die ekstraheerbare 
konsentrasie in die poriewater dan as óf die “biobeskikbaarheid” óf ’n skatting óf ’n refleksie 
daarvan. Ander navorsers67 sal op hulle beurt die term biobeskikbaarheid beperk tot daardie fraksie 
van die totale konsentrasie wat werklik opgeneem word. Die redenasie is dat dit wat nie opgeneem 
word nie, dus streng gesproke nie biobeskikbaar is nie. Of die hoeveelheid van die stof wat 
biologies beskikbaar is vir opname werklik opgeneem word deur die organismes sal,  afgesien van 
die fisies-chemiese faktore van die omgewing, ook afhanklik wees van faktore of prosesse soos 
gedrag, voedingskoers, beweeglikheid, fisiologiese regulering, deurlatendheid van membrane, 
ensovoorts. Die losse en ongekwalifiseerde gebruik van die konsep van biobeskikbaarheid in die 
vakliteratuur, sonder dat die belangrike rol van ekologiese faktore en fisiologiese prosesse in ag 
geneem is, het ongelukkig bygedra tot verwarring oor die rol daarvan in die assessering van risiko.

Die kwantifisering van blootstellings is ’n belangrike deel van alle risiko-
assesseringskemas. Om egter werklike blootstelling te kan bepaal, vereis inligting en duidelikheid 
oor wat met biobeskikbaarheid bedoel word. ’n Meer aanvaarbare benadering22, 23 is om 
onderskeid te tref tussen die volgende:

Omgewingsbeskikbaarheid, wat verwys na die konsentrasie van die kontaminant buite die 
liggaam van die organisme.
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Biobeskikbaarheid, wat verwys na die hoeveelheid wat opgeneem word deur die membrane en 
wat versprei, uitgeskei word, gemetaboliseer word of bio-akkumuleer in die liggaam en wat 
ruimtelik en temporaal kan varieer.
Farmako-beskikbaarheid of toksikologiese beskikbaarheid, wat verwys na die hoeveelheid van 
die stof wat werklik die plek van werking (teiken) bereik, maar wat nie direk meetbaar is as 
die effek-konsentrasie of kritiese konsentrasie nie (kyk Figuur 1).

Die benadering wat Van Straalen et al.2 voorstaan, gee erkenning aan die dinamiese aard van 
biobeskikbaarheid. Hulle meen dat daar eerder na ’n reeks chemiese en biologiese indikatore 
gesoek moet word waardeur sekere aspekte van die konsep op ’n operasionele wyse gekwantifiseer 
kan word. Hierdie outeurs het bevind dat die koers van opname, eerder as die konsentrasie in die 
liggaam, belangrik is vir die toksisiteit van ’n verbinding en hulle bied getuienis en argumente aan 
om te toon dat die koers van opname by houtluise as aanduier van biobeskikbaarheid kan dien. 

VERGELYKING VAN BIOBESKIKBAARHEID VAN KONTAMINANTE VIR 
VERSKILLENDE SPESIES

Grondorganismes verskil in hulle gevoeligheid vir chemiese besoedelstowwe.24, 25 Spesies kan ook 
verskil in die relatiewe gevoeligheid vir geselekteerde parameters ten opsigte van dieselfde stof.26,

27, 28 Hulle kan byvoorbeeld baie eenderse LC50-waardes hê, maar heeltemal verskillende subletale 
response of omgekeerd.  Die raamwerk van spesie-sensitiwiteitsverspreidings29, 13 is deur verskeie 
regulatoriese owerhede in die ontwikkelde lande aanvaar om maksimum aanvaarbare 
konsentrasies vir omgewingskontaminante te bepaal.  Hierdie gevoelighede word gewoonlik in die 
laboratorium bepaal deur middel van gestandaardiseerde enkelspesietoetse.

Figuur 1: Skematiese model om die dinamiese aard van metale se biobeskikbaarheid in grond 
te illustreer. (Me = metaal; OM = organiese materiaal; C = konsentrasie; a = 
aanvanklike opnamekoers). *Teiken – die farmakologiese/toksikologiese 
beskikbaarheid verwys na die hoeveelheid van die stof wat werklik die plek van 
werking (teiken) bereik en die respons tot gevolg het (ook die effek-konsentrasie of 
kritiese konsentrasie genoem).

Aangesien risiko-assessering van chemiese stowwe dikwels op enkelspesietoetse gebaseer word, 
bestaan die neiging om tussen spesies te ekstrapoleer omdat elke chemiese stof nie op alle spesies 
wat beskerm moet word, getoets kan word nie. Die biobeskikbaarheid van dieselfde verbinding in 
dieselfde natuurlike of kunsmatige, gestandaardiseerde omgewing, mag egter verskil vir 
verskillende spesies as gevolg van hulle verskille in voedingsgewoontes en gedragspatrone, asook 
hulle verskille in biochemiese, fisiologiese en morfologiese eienskappe. Opname van chemiese 
stowwe deur spesies soos erdwurms, wat sagte liggame het, sal aansienlik verskil van opname deur 
spesies met harde liggaamswande soos kewers. Wanneer daar dus gepoog word om die relatiewe 
gevoeligheid van verskillende spesies te bepaal deur verskillende response op blootstelling aan ’n 
chemiese stof te vergelyk, moet daar sekerheid wees dat die hoeveelhede van die stof wat die 
interne reseptore bereik ook vergelykbaar is.  Dit vereis dat die organismes of organe wat betrokke 
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is, chemies ontleed moet word op die tydstip van die respons.  Indien dit gedoen kan word, verskaf 
dit die sogenaamde kritiese liggaamslading of kritiese konsentrasie, waarvan die meting egter haas 
onmoontlik is. Die vergelyking van hierdie toksiese konsentrasies vir die twee spesies kan dan die 
letale of subletale toksisiteit van die verbinding oplewer in absolute terme vir die verskillende 
spesies, maar dit mag steeds nie relevant wees vir doeleindes van ’n ekotoksikologiese evaluasie 
van die omgewingsrisiko daarvan vir die verskillende spesies of ander ekostelselfunksies nie. Die 
rede hiervoor is dat die biobeskikbaarheid onder soortgelyke toestande kan verskil vir verskillende 
spesies as gevolg van hulle eie unieke samestelling, lewenstadium, aktiwiteite30 of die aktiwiteite 
van die organismes wat met hulle geassosieer is.31 In die geval waar gekyk word na verskeie 
chemiese stowwe van verskillende aard, kan die hoeveelheid wat opgeneem word drasties verskil 
van die hoeveelheid wat die reseptor bereik by blootstelling aan die verskillende verbindings. Dit 
kan onder andere die gevolg wees van kompartementalisering soos wat vir metale in houtluise 
deur Odendaal en Reinecke32 bevind is, of byvoorbeeld die gevolg van ’n biotransformasie in die 
geval van organiese verbindings.33, 34  Nóg die eksterne, omgewingsbeskikbare hoeveelheid nóg 
die resulterende opname is gevolglik betroubare voorspellers van die hoeveelheid wat uiteindelik 
die teiken bereik.  Die verbinding wat die teikenreseptor bereik, kan, soos in die geval van poli-
aromatiese koolwaterstowwe (PAK’s), ’n metaboliet wees van die oorspronklike verbinding en 
kan óf meer óf minder toksies wees as die oorspronklike verbinding.

Skynbare verskille in sensitiwiteit tussen spesies kan ook eerder die resultaat wees van ’n 
verskil in biobeskikbaarheid van ’n bepaalde stof in verskillende substrate of selfs ’n verskil in 
opneembaarheid vir verskillende spesies eerder as ’n verskil in kwesbaarheid of inherente 
gevoeligheid. Dit beklemtoon ook die belangrikheid daarvan om in die algemeen te onderskei 
tussen toksisiteit vir die organisme onder beheerde toestande en omgewingstoksisiteit van ’n 
kontaminant. Die twee verskil eintlik drasties in terme van die wyse waarop die dosis “toegedien” 
word, of die wyse waarop dit die organisme bereik.  Dit sal op sy beurt die hoeveelheid van die 
verbinding bepaal wat opgeneem word en wat die teiken bereik. Soos wat Ahlf en Förstner7 dit 
stel, is biobeskikbaarheid in die grond die komplekse resultaat van chemiese stof/grondpartikel 
wisselwerking wat verder beïnvloed word deur die organisme se aktiwiteit. Verder is dit ook 
organisme-spesifiek, organisme-afhanklik en selfs lewenstadiumafhanklik en sal dit beïnvloed 
word deur die soort omgewing waarin die organisme blootgestel word.  Studies wat gedoen word 
om spesies te vergelyk, moet hierdie kompliserende faktore in ag neem en 
blootstellingseksperimente behoort onder die mees realistiese toestande wat moontlik is, uitgevoer 
te word.  Die gebruik van kunsmatige substrate (soos OECD-grond) mag nuttig wees om 
standaardisasie en herhaalbaarheid in toetsprosedures te bereik, maar mag nie ’n realistiese 
vergelyking verskaf van die biobeskikbaarheid van ’n stof vir verskillende spesies onder hulle 
natuurlike toestande nie. Die insluiting van ’n verouderingsperiode (vir die verbinding in die 
substraat of grond) in die prosedure kan ook help om hierdie gaping te oorbrug maar ’n lokaliteit-
spesifieke benadering mag vir hierdie doel selfs meer realisties, maar ook meer omslagtig wees.

VERGELYKING VAN BIOBESKIKBAARHEID IN VERSKILLENDE GRONDE 

Die ekstrapolasie van toksisiteitsgegewens tussen verskillende grondtipes of tussen toetsgrond in 
die laboratorium en grond in die veld is nie eenvoudig nie. Van Gestel en Ma35 het aangetoon dat 
die LC50-waarde (die dosis van ’n toksiese substans wat sal lei tot die dood van 50% van ’n 
getoetste populasie) van verskeie kontaminante vir erdwurms baie kan verskil in verskillende 
grondtipes as gevolg van die verskille in die binding van die kontaminante aan die grondpartikels.  
Dit kan lei tot ’n verandering in die biobeskikbaarheid. Verhoogde retensie as gevolg van sorpsie 
en as gevolg van veroudering is bekend vir verskeie anorganiese verbindings.

Uit die literatuur is dit duidelik dat die biobeskikbaarheid van ’n besoedelstof in grond nie 
slegs afhanklik is van omgewingstoestande soos pH, grondvog, temperatuur, organiese inhoud en 

154



Suid-Afrikaanse Tydskrif vir Natuurwetenskap en Tegnologie, Jaargang 25 No.3: September 2006 

gronddigtheid36, 37 of van die chemiese aard en spesiasie van die verbinding nie, maar ook van 
inkubasietyd, die rol van mengsels38 en ’n verskeidenheid biologiese faktore.39 Die meeste  
studies35, 40, 41 het in die onlangse jare die konsep van biobeskikbaarheid vanuit ’n fisies-chemiese 
hoek benader en het die porie-water hipotese,42 die konsep van  partisie-ekwilibrium en gegewens 
oor sorpsie, gebruik in pogings om toksisiteitsdata tussen gronde op ’n gestandaardiseerde wyse  te 
“vertaal”.  Aangesien dit aangetoon is dat die biobeskikbaarheid van sekere chemiese verbindings 
vir erdwurms in gronde sterk verband hou met die konsentrasie opgelos in grondwater,43, 44 is die 
meting van grondwater se konsentrasies gesien as waardes wat in noue ooreenstemming is of 
vergelykbaar is met die biobeskikbaarheid  van die verbinding.

Absorpsie deur die spysverteringskanaal mag steeds ’n belangrike rol speel in die opname 
van sekere verbindings.38 Daarbenewens kan die bioturbasie en ander aktiwiteite van geassosieerde 
organismes die verspreiding, blootstelling en biobeskikbaarheid van ’n kontaminant vir ander 
spesies beïnvloed. Indien erdwurms byvoorbeeld nie Pb geakkumuleer het nie sou dit moontlik 
minder “biobeskikbaar” gewees het vir inname deur kleinsoogdiere45, 46 soos skeerbekkies en 
molle, omdat die wurms dit akkumuleer en as oordraers daarvan optree wanneer hulle as prooi vir 
die soogdiere dien. Dieselfde argument geld vir predator-prooi verhoudings binne die 
grondgemeenskappe. Orale inname via voedsel verteenwoordig ’n ander tipe beskikbaarheid as die 
beskikbaarheid wat grondorganismes ervaar tydens opname deur hulle liggaamswand. Dit is 
algemeen bekend dat mikro-organismes die komplekseringstoestand van chemiese stowwe kan 
beïnvloed en gevolglik ook hulle beskikbaarheid vir opname deur ander organisms.47 In die geval 
van metale is reeds aangetoon21 dat die anorganiese en organiese vorms verskillende toksisiteite 
het wat ook verband mag hou met verskille in biobeskikbaarheid. 

Die fisies-chemiese benadering hierbo vermeld, het wel tot ’n verbeterde begrip gelei van 
die meganismes wat betrokke is by die beheersing van beskikbaarheid en mobiliteit van 
verskillende verbindings in verskillende gronde. Dit verskaf ’n meer wetenskaplike basis (waarby 
die belangrikste biologiese parameters egter nie ingesluit is nie) vir die “skatting” van 
biobeskikbaarheid, maar verskaf nog steeds nie ’n betroubare en maklike manier om tussen gronde 
te ekstrapoleer nie.48 Verder los dit nog nie die probleme op wat regulatoriese owerhede het 
wanneer hulle moet voldoen aan die bepalings en voorskrifte van grondbeskermingswette nie.  
Hierdie wette, soos die Duitse Federale Wet op Grondbewaring49 wat risikolimiete spesifiseer vir 
verskeie kontaminante,50 en die Nederlandse Bodembeskermingswet op basis waarvan ’n 
rondskrywe51 teikenwaardes en intervensiewaardes52 gestel het vir omgewingskonsentrasies, 
strewe na generiese waardes. Die geldigheid van die vlakke van hierdie waardes, wanneer 
verskillende gronde vergelyk word, kan op wetenskaplike gronde in bepaalde omstandighede 
bevraagteken word as synde óf te hoog óf te laag. Een rede hiervoor is dat die konsep van 
biobeskikbaarheid nie geïnkorporeer is in die bepaling van hierdie waardes nie; of dat die 
normalisering van hierdie waardes nie ten volle rekening hou met al die veranderlikes of 
“kwalifiserende” faktore17 wat betrokke is nie. Basta en Gradwohl10 het chemiese 
fraksioneringsmetodes vir die skatting van biobeskikbaarheid in twaalf gekontamineerde gronde 
vergelyk en tot die slotsom gekom dat dit onwaarskynlik is dat grondekstraksiemetodes ontwikkel 
kan word wat in vivo biobeskikbaarheid kan repliseer. Volgens hulle is die kompleksiteit van 
biologiese stelsels sodanig dat dit net nie moontlik is nie. Hulle waarsku trouens dat analitiese 
gegewens van grondekstraksies met versigtigheid hanteer moet word en net gebruik behoort te 
word wanneer gronde met eenderse chemiese en minerale matrikse vergelyk word, tensy die 
bevindings vir verskillende gronde gevalideer kan word met werklike biobeskikaarheidsgegewens. 
Die benadering van Van Straalen et al.2 is om eerder na opnamekoerse by verskillende spesies te 
kyk as aanduiders van biobeskikbaarheid.  Hierdie outeurs gebruik die aanvanklike helling van die 
opnamekromme vir die doel. Die praktiese gebruik daarvan vir doeleindes van risko-assessering is 
onwaarskynlik weens die omvang en koste van die prosedures en ontledings, maar dit mag ’n meer 
betroubare beeld bied as wat tot dusver deur skattings of blote aannames verkry word.
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’n Enkele chemiese ekstraksie of fisiese toets kan nie ’n verbinding se algemene 
biobeskikbaarheid bepaal nie, omdat dit eenvoudig altyd ’n biologiese kwalifisering vereis. ’n 
Vereenvoudigde chemiese fraksioneringsmetode10  soos die “ Potentially BioAvailable Sequential 
Extraction (PBASE)” kan wel ’n goeie skatting oplewer van die kontaminant se 
biobeskikbaarheid, maar stel nog nie die egte biobeskikbaarheid daar nie. Dieselfde argument geld 
vir die gebruik van die semi-deurlatende mebraantegnieke.53, 54

Gebruik van bio-evaluerings en liggaamsladings om biobeskikbaarheid te bepaal

Alhoewel dit as vermoeiend en tydrowend beskou word, word die werklike toksisiteit van gronde 
dikwels beter bepaal deur grond vanaf die veld in sogenaamde “bioassays” te toets. Hier word 
gekose spesies direk in die gronde blootgestel.55, 56, 57  Van Gestel et al.58 het getoon dat chroniese 
bio-evaluerings van grondmonsters wat op subletale eindpunte konsentreer, gevoeliger kan wees 
as akute bio-evaluerings wat van die resultaat van grondekstraksies gebruik maak om die 
toksisiteit van byvoorbeeld oliebesoedelde gronde deur middel van blootstellingstoetse te bepaal.  
Die algemene aanwending van bio-evaluerings het tot die gevolgtrekking gelei dat indien dit met 
erdwurms gedoen word, dit as direkte maatstaf van die biobeskikbaarheid van kontaminante kan 
lei,59, 60 omdat dit meer biologies relevant is as om die resultaat van opeenvolgende ekstraksies as 
maatstaf van biobeskikbaarheid te beskou. Die konsentrasie in die blootgestelde organisme kan 
dan gebruik word as maatstaf van biobeskikbaarheid, ook in biomoniteringsprogramme waar 
eksemplare van organismes uit die veld uit gebruik word. ’n Goeie en klassieke voorbeeld hiervan 
is die “mussel watch”-program in die VSA.61  Hierdie benadering kan tot foute lei omdat residu-
gegewens baie omsigtige toksikokinetiese interpretasie2 vereis en omdat die kwessie van hoe 
verteenwoordigend een spesie van ander spesies is, nog lank nie opgelos is nie. Die 
persisterendheid/blywendheid van die verbinding in die liggaam kan wissel,62 veral in gevalle waar 
die verbinding fisiologies gereguleer kan word deur die organisme.1 Organiese verbindings kan 
natuurlik ook biotransformasie ondergaan na opname en eksterne konsentrasies in die grond en die 
resulterende opname mag nie goeie aanduiders wees van hoeveelhede of chemiese vorme wat 
teikens in die liggaam bereik nie.36 Hopkin63  het ook tot die gevolgtrekking gekom dat die gebruik 
van interne konsentrasies in biomonitering ’n bruikbare maar indirekte maatstaf kan bied van  
biobeskikbaarheid, sodra die ekwilibrium bereik is tussen opname en uitskeiding.  Uitwerkings op 
die organisme self kan as ’n aanduiding van biobeskikbaarheid beskou word, maar laasgenoemde 
benadering word gewoonlik gekortwiek deur ’n gebrek aan geskikte verwysingsgrond waarmee dit 
vergelyk kan word. 

Hoewel Morgan et al.64 meen dat grondorganismes goeie indikatore van die 
biobeskikbaarheid van metale kan wees, word gewaarsku dat genetiese aanpassing valse 
aanduidings kan gee, omdat aangepaste organismes verskillende bio-akkumulasiepatrone mag 
vertoon as nie-aangepastes. Dit is ook waar vir die gevoeligheid van spesies. Indien seleksie ten 
gunste van meer tolerante genotipes plaasgevind het, sal hulle minder gevoelig wees. Die 
gevoeligheid van die toetsorganismes is natuurlik van groot belang vir die herhaalbaarheid van 
resultate in toksisiteitstoetse. Veranderinge in genetiese diversiteit, ook bekend as “genetiese 
erosie” wat deur sterk rigtinggewende seleksie deur omgewingskontaminante of ander langdurige 
stresfaktore veroorsaak word, kan toksisiteitseindpunte wysig en word nog skaars in ag geneem in 
die ekostoksikologie.65

Bio-evaluerings is by nabaat evaluerings van gronde vanaf gekontamineerde lokaliteite en 
nie noodwendig voorspellend van stelsels wat nog nie biologies getoets is nie.  Weens die verskille 
in biobeskikbaarheid van besoedelstowwe in verskillende substrate, behoort bio-evaluering, 
afgesien daarvan dat die effekte op organismes bestudeer word, ook metings in te sluit van 
chemiese konsentrasies in liggaamsweefsels alvorens dit van waarde kan wees vir die 
kwantifisering van ekstrapolasiefaktore in laboratorium-tot-veld ekstrapolasies.36  Sonder dat die 

156



Suid-Afrikaanse Tydskrif vir Natuurwetenskap en Tegnologie, Jaargang 25 No.3: September 2006 

gegewens oor chemiese spesiasie, sorpsie, bio-akkumulasie, toksiese effekte en interne 
liggaamskonsentrasie gekombineer word, is betroubare ekstrapolasie waarop “veilige” 
kontaminasievlakke vir regulatoriese doeleindes gebaseer word, nouliks moontlik. En selfs dan 
mag interne effek-konsentrasies nie konstant wees in grondorganismes nie27 en kan dit boonop nog 
beïnvloed word deur omgewings- en fisiologiese faktore. Min is ook bekend oor grondorganismes 
se vermoëns om toksiese stowwe te reguleer of hulle toleransies en hoe dit deur die ontwikkeling 
van weerstandigheid kan verander. Gevolgtrekkings oor die risiko van toksiese stowwe kan 
gevolglik nie uitsluitlik gebaseer wees op gegewens van bio-evaluerings of biomoniterings nie.  
Die spesies wat die hoogste residue bevat, is nie noodwendig di  wat die hoogste risiko loop nie.1

Van Straalen en  Van Wensem66  het voldoende getuienis aangebied om te toon dat verskillende 
spesies van grondorganismes vanaf dieselfde grond heeltemal verskillende vermoëns het om 
interne metaalkonsentrasies te beïnvloed. Dit bevestig nogmaals dat biobeskikbaarheid nie slegs ’n 
fisies-chemiese aangeleentheid is nie maar ten sterkste verband hou met die betrokke spesie.

Die kwessie van toksiese risiko word bemoeilik deur die feit dat die hoeveelheid van die 
chemiese stof wat deur die organisme opgeneem word, kan verskil van die hoeveelheid wat die 
reseptor bereik. Dit kan die resultaat wees van kompartementalisering, biotransformasie of snelle 
ekskresie67, 23 en is ook ’n funksie van tyd.68 Die totale liggaamslading mag gevolglik ook ’n swak 
weerspieëling wees van die interne dosis wat die toksiese effek veroorsaak. Die sogenaamde 
farmako-beskikbaarheid of toksikologiese beskikbaarheid30 verwys na die fraksie van die 
biobeskikbare hoeveelheid (wat deur die organisme opgeneem word) wat eintlik die toksiese 
respons veroorsaak. Daar word ook hierna verwys as die “kritiese vlak”, “kritiese 
liggaamslading”39 of  “drempelvlak” of “interne  effekkonsentrasie” maar moet nie met teoretiese 
terme soos die berekende of statisties afgeleide “grondkwaliteitskriteriums”69, 70 verwar word nie. 
Laasgenoemde staan ook as die “drempelkonsentrasies” bekend maar word verskillend gedefinieer 
vir doeleindes van regulatoriese risiko-assessering. Die interne drempelkonsentrasie70 word 
omskryf as die interne ekwilibriumkonsentrasie in ’n organisme wat korrespondeer met die 
eksterne drempelkonsentrasie. Hierdie is nie parameters wat geredelik meetbaar is nie en word 
teoreties geskat vir doeleindes van omgewingsbeskerming soos wat byvoorbeeld die geval is met 
die bio-indikatorindeks.1 Die kwantifisering van die werklike konsentrasie van die interne, 
biobeskikbare  fraksie (van óf die omgewingsbeskikbare óf die intern beskikbare konsentrasie) of 
die werklike interne effek-konsentrasie is afhanklik van ’n interne ewewig in die interne 
konsentrasie en dit is verskillend vir verskillende kontaminante. Sonder ’n duidelike begrip van die 
ekologies-relevante subletale eindpunte wat met ’n spesifieke residuhoeveelheid (wat die 
spesifieke reseptor bereik), geassosieer word, het dit steeds beperkte direkte toepassing in 
ekologiese assessering van risiko. Die feit dat baie organismes toksiese stowwe kan 
kompartementaliseer of sekwestreer,71 en dit gevolglik nie beskikbaar maak om met reseptore te 
reageer nie, illustreer die belangrikheid en relevansie daarvan om te weet wat die werklike fraksie 
van ’n verbinding is wat die reseptor bereik onder spesifieke omgewingstoestande. Die 
kwantifisering daarvan bly egter problematies. Groot hoeveelhede kontaminante kan in skulpe of 
eksoskelette van organismes geberg word waar dit nie biologies aktief is nie. Aangesien die 
aktiewe fraksie nie geredelik meetbaar is nie, is die volgende moontlike stap om ’n redelik 
akkurate skatting van hierdie fraksie te kry. 

Biomerkers en risiko-assessering 

As die goeie dosis-responsverhoudings wat reeds verkry is vir sommige biomerkerresponse en 
verskeie chemikalieë in ag geneem word, kan die vraag gevra word of die geskatte interne, 
biobeskikbare fraksies nie betroubaar afgelei sou kon word vanaf hierdie bekende 
responsverhoudings nie.  Dit mag alternatiewe en meer praktiese maniere bied om die probleme 
rondom biobeskikbaarheid aan te spreek, veral wanneer kriteria vir omgewingskwaliteit opgestel 
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moet word vir generiese gebruik deur regulatoriese owerhede vir doeleindes van risiko-
assessering.  Of word ons deur die heterogeniteit en kompleksiteit van grond verplig om aan 
lokaliteitspesifieke kriteriums te dink vir elke unieke omstandigheid (gedifferensieerde 
omgewingskwaliteitskriteria)?   Dit sal ’n totaal verskillende benadering verg72 as die standaard 
een wat tans geïmpliseer of aanvaar word binne die raamwerk van bestaande wetgewings en 
regulasies in baie ontwikkelde lande. 

Risiko-assesering73 van kontaminante behels in die eerste plek assessering van blootstelling 
waarby die skatting van die voorspelde omgewingskonsentrasie (VOK) (Engels: Predicted 
Environmental Concentration of PEC) van ’n vrygestelde verbinding in die omgewing inbegrepe is 
en gebaseer is op inligting oor die produksie, prosessering, wegdoening en gebruik daarvan. 
Tweedens, behels dit die assessering van effekte, gebaseer op gegewens vanaf akute en chroniese 
toksisiteitstoetse waaruit deur ekstrapolasie konsentrasies verkry word waarby geen nadelige 
effekte voorkom nie (die sogenaamde voorspelde geen-effek konsentrasie) (VGEK) (Engels: 
Predicted No Effect Concentration of PNEC). In die derde plek volg risiko-karakterisering deur 
die VOK met die VGEK te vergelyk. Indien die VOK>VGEK word pogings aangewend om 
blootstelling/effek gegewens te hersien en te verfyn sodat die risiko nog meer akkuraat bepaal kan 
word. Indien die VOK steeds groter sou wees as die VGEK, word maatreëls oorweeg om die risiko 
wat so geïdentifiseer is, te verminder. 

Hierdie bestaande metodologie vir assessering van omgewingsrisiko (bekend in Engels as 
Environmental Risk Assessment of ERA) waarvolgens risiko bepaal word vir die assessering van 
blootstellings in die veld,  is dikwels gebaseer op simplistiese aannames oor die biobeskikbaarheid 
van die voorspelde omgewingskonsentrasie (VOK) of selfs ’n totale ignorering van die 
belangrikheid daarvan. Ook die metodologie waarvolgens effekte geassesseer word, is gebaseer op 
simplistiese aannames oor die verspreiding van gevoelighede. Dit mag wel gebeur dat ’n groeiende 
databasis in die toekoms hierdie aannames kan valideer, maar die benaderings kan in beide gevalle 
foutief wees indien die aannames oor biobeskikbaarheid nie die hoogs dinamiese aard van opname 
en uitskeiding sowel as ander biologiese prosesse in ag neem nie. 

Indien die aannames oor gevoeligheidsverspreidings nie die moontlikheid in ag neem dat 
verskuiwings in die gevoelighede van lewenslope kan plaasvind nie74 of van genetiese erosie65 nie, 
kan die bevindinge foutief wees of in elk geval so ver van die kol af dat dit onbruikbaar is. 
Onsekerheid kan wel in ag geneem en hanteer word deur onsekerheidsfaktore in te werk, gegrond 
op die karakterisering en grootte van die onsekerheid. Juis daarom is dit belangrik dat die 
onsekerhede wat deur verskille in biobeskikbaarheid meegeebring word, volledig gekarakteriseer 
moet word sodat dit na waarde geskat kan word. Die algemene houding is dat hoewel die huidige 
prosedure nie risiko geheel en al kan uitskakel nie, dit wel risiko verminder tot ’n meer 
aanvaarbare vlak. Maar dan bly die vraag steeds - wat is aanvaarbare vlakke?  Aanvaarbaar vir die 
beskerming van watter spesies of watter funksies in die ekostelsel? ’n Beter teoretiese begrip van 
biotiese en abiotiese wisselwerkings is steeds nodig om gegewens meer doeltreffend te 
interpreteer,75, 76 ook in terme van die funksionering van grondekostelsels.

Ten einde die kritiese effekkonsentrasie van ’n gifstof te bepaal, kan ’n benadering gevolg 
word waarvolgens ’n enkele, sensitiewe lewensloop-eienskap of veranderlike gebruik word in 
samehang met ’n biomerkerrespons om vas te stel welke eienskappe die gevoeligste is vir watter 
konsentrasies. Alternatiewelik kan ’n meer omvattende evaluering gedoen word op die basis van 
die reaksie-norm vir lewensloopeienskappe77 aangesien die belemmering van aangepastheid bepaal 
kan word deur minder gevoelige veranderlikes of eienskappe. Selfs verskuiwings in 
lewensloopresponse kan voorkom in reaksie op strestoestande74 en die toestande kan met behulp 
van biomerkers geïdentifiseer word. Laasgenoemde benadering sal ’n meer ekologies relevante 
antwoord verskaf. Eersgenoemde kan egter ’n meer praktiese, vroeë waarskuwing bied van 
potensiële gevaar, en mag ook makliker toepasbaar wees vir regulatoriese doeleindes. In hierdie 
geval het biomerkers (wat hier gebruik word in die strenger definisie van Van Gestel and Van 
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Brummelen78) in die laaste jare toenemend veld gewen79, 80  as maklike en akkurate verskaffers van 
meganistiese skakels tussen effekte op die molekulêre, mikrostrukturele, biochemiese en 
fisiologiese vlakke. Aangesien biomerkerresponse direk verband hou met die biobeskikbaarheid 
van chemiese verbindings76 is hulle reeds voorgestel vir skanderingsdoeleindes in besoedelde 
gebiede. Hulle mag ’n beter beeld verskaf van die gemobiliseerde of aktiewe kontaminante in ’n 
bepaalde liggaamspoel of kompartement.71 Die aanwending was tot dusver baie beperk weens 
onsekerheid omtrent hulle inherente responsvariansie en weens ’n gebrek aan kalibrasie in terme 
van kousaalgekoppelde, ekologies-relevante eindpunte.80, 81, 82 Dit mag egter slegs wees omdat 
daar nog ’n skaarste aan toepaslike gegewens is. Dit is denkbaar dat die gelyktydige insameling 
van eksperimentele biomerkerinligting vir ekologies relevante eindpunte, selfs in akute toetse, in 
die toekoms hierdie gaping sal vul.

Die idee om biomerkers te gebruik vir meer akkurate, kwantitatiewe bepaling van 
blootstelling, wen reeds veld.28, 80, 22 Weens die baie kompleksiteite en die verskeidenheid 
parameters wat die biobeskikbaarheid van besoedelstowwe in gronde beïnvloed, is dit moeilik om 
praktiese risiko-assesseringsprosedures daarby aan te pas. Gevolglik is nuwe benaderings nodig. 
Dit is verstaanbaar dat regulatoriese owerhede risiko-assesseringsprosedures wil vereenvoudig en 
meer hanteerbaar wil maak. Dit moet egter gedoen word met die gepaardgaande erkenning van die 
biologiese aard van die biobeskikbaarheidskonsep, sodat biologiese werkswyses gevolg word om 
dit te bepaal. Daardeur kan geskatte biobeskikbaarheidswaardes wat deur chemiese 
fraksioneringsmetodes soos PBASE10 verkry word, gevalideer word en hulle betroubaarheid en 
bruikbaarheid verhoog word.

GEVOLGTREKKINGS

Dit is duidelik dat beide biotiese en abiotiese faktore ’n invloed het op die biobeskikbaarheid van 
’n besoedelstof vir grondorganismes. Daarom is dit nodig om ’n dinamiese benadering te volg wat 
beide fisies-chemies gedrewe desorpsie en fisiologies gedrewe opnameprosesse sowel as ’n 
verskeidenheid ander biologiese faktore in ag neem.  In die huidige praktyk word dit egter selde in 
ag geneem wanneer daar gepoog word om algemene kwaliteitskriteria vir besoedelstowwe in die 
omgewing neer te lê.  Die kriteriums moet van toepassing wees op verskillende grondtipes met 
verskillende faunistiese en floristiese samestellings. Om die omvang van kontaminasie te 
beoordeel vir doeleindes van risiko-assessering of vir bestuursdoeleindes van 
landboubespuitingsprogramme deur slegs van omgewingskonsentrasies gebruik te maak, is dus nie 
wetenskaplik regverdigbaar nie.  Sonder die oorweging van die rol van die tersaaklike biologiese 
komponente en prosesse waaronder bioturbasie (wat mobiliteit van kontaminante beïnvloed), 
spesiasie en transformasie, kan realistiese antwoorde nie verkry word nie. 

Hierdie oorsig van die vakliteratuur het getoon dat hoewel die konsep van 
biobeskikbaarheid belangrik is vir die bepaling van toksisiteit in gronde, dit op losse en 
teenstrydige wyses gebruik word en nog nie ten volle geïntegreer is in huidige risiko-
assesseringsmetodologie nie. Sonder die vermoë om spesifieke toksiese eindpunte met interne 
effekkonsentrasies te kan verbind vir ’n redelike getal funksioneel-belangrike spesies, en nie slegs 
met totale liggaamsladings nie, is die afleiding van realistiese en biologies-relevante 
grondstandaarde nie moontlik nie.  Selfs wanneer dit moontlik sou wees, moet die verband met 
ekologies-belangrike funksies steeds opgeklaar word indien die eintlike doel is om ekologiese 
funksies eerder as spesifieke spesies te beskerm.  Die inkorporering van verskillende chemiese en 
fisiese parameters (wat biobeskikbaarheid kan beïnvloed) in komplekse modelle, was tot dusver 
nuttig om die meganismes wat betrokke is, te verstaan. Dit kan wel help om geskatte of voorspelde 
waardes van biobeskikbaarheid te kry. Hierdie waardes moet egter nie aanvaar of vertolk word 
asof dit egte, kwantitatief gemete waardes is nie, maar aannames gegrond op die beste beskikbare 
kennis ten tye van assessering. Dit moet met die nodige caveat gebruik word dat dit afgeleide 
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waardes is wat verkry is, in elk geval wat ekotoksikologiese risiko-assessering van gronde betref, 
sonder volledige oorweging van die biologiese faktore wat betrokke is. Dit het veral beperkte 
praktiese toepassing vir reguleerders wat met die beskerming van verskillende spesies in ’n 
verskeidenheid van variërende toestande in verskillende omgewings te doen kry. Dit mag op 
hierdie tydstip ’n meer verantwoordbare benadering wees om nie op ’n rigiede wyse aan generiese 
chemiese omgewingstandaarde te hou vir alle situasies nie, maar elke situasie volledig kwantitatief 
en kwalitatief te beoordeel.

Biomerkerresponse mag in die toekoms help om as praktiese, diagnostiese hulpmiddels die 
assessering van biobeskikbaarheid te verbeter en verdien verdere ondersoek. 
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